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Adaptation (en : adaptation) : processus de changement au sein d’un organisme lui permettant de mieux
faire face aux (nouvelles) conditions environnementales et par lequel l’organisme (ou le groupe d’organisme)
acquiert des caractéristiques (induisant des changements morphologiques, physiologiques ou comportemen-
taux) qui vont améliorer sa survie et son succès de reproduction dans l’environnement en question (Bijlsma
& Loeschcke, 2005).
Adaptation génotypique (en : genotypic adaptation) : modiﬁcation de la fréquence allélique en réponse
à une pression de sélection exercée par l’environnement (Bijlsma & Loeschcke, 2005).
Adaptation phénotypique (en : phenotypic adaptation) : résultat de la plasticité phénotypique d’un
génotype. Il s’agit de la capacité pour un génotype de modiﬁer son phénotype en fonction des conditions
environnementales (Bijlsma & Loeschcke, 2005).
Androdioécie (en : androdioecy) : coexistence de mâles et d’hermaphrodites au sein d’une population (voir
gynodioécie).
Anthropique (en : anthropogenic) : qui est relatif à l’Homme, qui résulte des activités humaines.
B
Biocénose (en : biota) : ensemble des êtres vivants vivant ensemble dans un espace déﬁni (voir biotope).
Bioessai (en : bioassay) : procédure de laboratoire, basée sur des expérimentations sur êtres vivants, visant
à étudier les eﬀets et particularités de substances, de facteurs physiques ou de conditions potentiellement
toxiques.
Biotope (en : biotope) : ensemble d’éléments déterminant un milieu uniforme hébergeant un ensemble d’êtres
vivants spéciﬁque (voir biocénose).
Body bend (en : body bend) : un body bend est égal à un changement dans la direction de la partie
antérieure du vers (partie postérieure du bulbe pharyngien incluse) le long d’un axe Y perpendiculaire à
l’axe X le long duquel se déplace le vers (Dutilleul et al., 2013; Tsalik & Hobert, 2003).
C
Concentration d’Effet (CEX) (en : Effect Concentration (ECX)) : dose d’exposition à un composé in-
duisant X% d’eﬀet.
Chimiotactisme (en : chimiotactism) : eﬀet d’attraction ou de répulsion exercé par une substance sur une
cellule ou un organisme capable de se déplacer aﬁn de s’approcher ou s’éloigner de cette substance.
Concentration Létale (CLX) (en : Lethal Concentration (LCX)) : dose d’exposition à un composé indui-
sant X% de mortalité.
D
Budget d’Énergie Dynamique (DEB) (en : Dynamic Energy Budget) : théorie décrivant les règles
méchanistiques d’assimilation et d’utilisation de l’énergie pour un organisme. Cette théorie est concurrente
de la théorie Metabolic Theory of Ecology (MTE).
Dynamique Adaptative (en : adaptive Dynamic) : approche théorique visant à étudier certains change-
ments phénotypiques apparaissant dans l’évolution des populations (Waxman & Gavrilets, 2005).
E
Écosystème (en : ecosystem) : Ensemble formé par l’association d’une biocénose et d’un biotope (voir
biocénose, biotope).
Écotoxicologie (en : ecotoxicology) : discipline qui vise à étudier les eﬀets et le devenir des polluants sur
les écosystèmes. L’écotoxicologie est à l’interface entre l’écologie et la toxicologie. Elle évalue les modalités
par lesquelles les polluants sont introduits et circulent dans les écosystémes (Ramade, 2010).
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Évaluation des Risques Écologiques (ERE) (en : Ecological Risk Assessment) : méthodologie visant
à appréhender de manière scientiﬁque (Munns Jr., 2006) la probabilité d’apparition d’eﬀets écologiques
néfastes en analysant et organisant les données, hypothèses et incertitudes (Hope, 2006).
F
Facteur de bioconcentration (en : bioconcentration factor (BCF)) : ratio entre la concentration interne
d’un toxique (Ci) et la concentration du toxique dans le milieu (C) lorsque cette dernière est constante. Dans
le cas d’un modèle de cinétique à un compartiment, le BCF est égal au ratio entre le taux d’absorption (ka)
et le taux d’élimination (ke) (Péry et al., 2001).
G
Gynodioécie (en : gynodioecy) : coexistence d’hermaphrodites et de femelles au sein d’une population (voir
androdioécie).
I
Isotope (en : isotope) : se dit d’atomes possédant le même nombre de proton mais un nombre de neutrons
diﬀérents (voir proton, neutron).
L
Lowest-Observed Effect Concentration (LOEC) (en : Lowest-Observed Effect Concentration) : plus
petite concentration d’un composé induisant des eﬀets observés.
M
Macroévolution (en : macroevolution) : changements génétiques apparaissant sur des échelles de temps
géologiques à des niveaux d’organisation supérieurs à l’espèce (tel que le clade) et émergent généralement
de mutations génétiques.
Microévolution (en : microevolution) : changements apparaissant au sein d’une même population ou d’une
même espèce sur une échelle de temps relativement courte.
Metabolic Theory of Ecology (MTE) (en : Metabolic Theory of Ecology) : théorie décrivant les taux
métaboliques dans un organisme. Cette théorie est concurrente de la théorie Budget Énergétique Dynamique
(DEB).
N
No-Effect Concentration (NEC) (en : No-Effect Concentration) : concentration d’un composé n’indui-
sant pas d’eﬀets sur toute la durée de vie d’un organisme. Ce critère est indépendant du temps de mesure.
Neutron (en : neutron) : particule subatomique qui ne porte pas de charge élémentaire. Le neutron peut
être liée avec un proton dans le noyau d’un atome (voir isotope).
Nematode Growth Medium (NGM) (en : Nematode Growth Medium) : milieu d’élevage des nématodes.
No-Observed Effect Concentration (NOEC) (en : No-Observed Effect Concentration) : plus haute
concentration d’un composé n’induisant pas d’eﬀets observés.
P
Phénomène épigénétique (en : epigenetic phenomena) : phénomène quasi héréditaires correspondant à
une adaptation structurelle des régions chromosomiques sans modiﬁcation de la séquence nucléotidique (Bird,
2007).
Proton (en : proton) : particule subatomique qui porte une charge élémentaire positive. Le proton peut être
liée avec un neutron dans le noyau d’un atome (voir isotope).
S
Spéciation allopatrique (en : allopatric speciation) : apparition d’une nouvelle espèce dans une aire de
répartition géographique isolée de celle de l’espèce d’origine (voir spéciation sympatrique).
Spéciation sympatrique (en : sympatric speciation) : apparition d’une nouvelle espèce dans une aire de
répartition géographique chevauchant celle de l’espèce d’origine (voir spéciation allopatrique).
T
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Toxicocinétique (en : toxicokinetic) : description des temps de passage d’un composé au sein d’un organisme
(e.g. par l’utilisation de taux d’absorption et d’élimination) (Ashauer et al., 2006).
V
Valeur sélective (en : fitness) : capacité d’un individu à vivre, se reproduire et in fine à transmettre son
génotype.
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es écosystèmes sont régulièrement exposés à des pollutions ponctuelles ou chroniques liées aux activi-
tés anthropiques. Dans de nombreux cas, la durée d’exposition des populations aux polluants dépasse
la durée de vie des organismes qui les composent. Cette exposition peut ainsi entrainer l’apparition d’une
force de sélection susceptible d’impacter les structures phénotypiques et génétiques des populations expo-
sées (Bickham, 2011; Bijlsma & Loeschcke, 2005; Coutellec & Barata, 2011; Coutellec et al., 2011; Nisbet
et al., 1989). Ces impacts peuvent conduire à une adaptation locale des organismes. Ces derniers sont alors
caractérisés par des particularités génétiques et phénotypiques permettant aux individus de présenter de
meilleures valeurs sélectives face aux conditions de l’environnement local (Hedrick, 2006; Hendry & Gonza-
lez, 2008). Néanmoins cette adaptation locale est le plus souvent la conséquence de phénomènes de sélection
qui peuvent induire une réduction de la diversité génétique de la population, et une diﬃculté à répondre à
des pollutions ultérieures par d’autres composés (Hoﬀmann & Merilä, 1999; Reed & Frankham, 2003; Schulte
et al., 2010; Shirley & Sibly, 1999; Ward & Robinson, 2005). La compréhension des mécanismes adaptatifs
est une étape fondamentale pour l’analyse des conséquences écologiques d’une exposition à long terme à des
pollutions (Chapman et al., 2003). Plus précisément, selon Medina et al. (2007), il est nécessaire d’acquérir
des connaissances sur les changements phénotypiques et génétiques apparaissant dans une population expo-
sée à un stress durant plusieurs générations, et ce aﬁn d’évaluer les eﬀets à long terme de cette exposition
sur le maintien de la biodiversité et l’extinction potentielle de la population.
L’évaluation des eﬀets à long terme des expositions passe donc par la réalisation d’études à des échelles
biologiquement et écologiquement pertinentes. Ce type d’étude nécessite des plans expérimentaux s’intéres-
sant au minimum à des populations exposées chroniquement à un stress durant plusieurs générations — les
eﬀets maternels s’estompant fortement au delà de la troisième génération (Dodenhoﬀ et al., 1999; Kawecki
et al., 2012). Cela permet de s’aﬀranchir des eﬀets d’acclimatation pour se concentrer sur les eﬀets d’adap-
tation qui pourraient apparaitre au sein des populations stressées (Gagliano & McCormick, 2007; Mousseau
& Fox, 1998; Muyssen & Janssen, 2004; Räsänen & Kruuk, 2007; Scheiner, 1993). L’écotoxicologie évolutive
est une discipline, ayant émergé il y a peu, à la conﬂuence de deux domaines auparavant peu associés :
l’évolution des populations et l’écotoxicologie. Dès 1994, Bickham & Smolen (1994) ont prédit le développe-
ment de ce nouveau domaine. Il s’agit, selon ces auteurs, d’un champ de recherche qui s’intéresse à l’étude
des altérations génétiques pouvant apparaître au sein des populations stressées. Ce champ de recherche est
devenu une discipline d’intérêt croissant, notamment depuis les années 2010, comme en atteste les numéros
spéciaux parus dans le journal Ecotoxicology (Shugart, 2011, 2013) et les sessions dédiées à ce sujet lors de
conférences internationales majeures en écotoxicologie (SETAC Seville 2010 ; SETAC Berlin 2012 ; SETAC
Glasgow 2013).
Les études d’écotoxicologie évolutive sont complexes à mettre mettre en œuvre et à analyser. En eﬀet,
les mécanismes sous-jacents de l’action d’un polluant sont rarement directement observables. Un moyen de
comprendre pleinement les eﬀets des polluants sur la dynamique des population et d’analyser les résultats
des expériences d’écotoxicologie évolutive est d’utiliser un modèle mathématique mécanistique. En eﬀet, ce
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type de modèle permet d’intégrer mathématiquement des processus toxicologiques et biologiques à l’analyse
des données d’écotoxicologie et d’étudier les interactions entre ces processus. Il s’agit également d’un outil de
choix pour inférer des valeurs de paramètres non mesurables physiologiquement, émettre et tester diﬀérentes
hypothèses, réaliser des prévisions (à une échelle de temps plus importante que le temps d’expérience), ou
encore, extrapoler à d’autres conditions expérimentales ou concentrations d’exposition que celles qui ont
permis de calibrer le modèle (Poggiale, 2009; Vindimian, 2000). Ce type de modèle permet donc d’inférer
des paramètres biologiquement pertinents dont l’évolution peut être analysée au cours des générations.
L’objectif principal de ce doctorat était d’étudier les apports de la modélisation mécanistique, par rapport
à une analyse statistique classique (i.e. non mécanistique), dans l’analyse de données d’évolution expérimen-
tale suite à l’exposition sur le long terme à un contaminant.
Une stratégie en trois étapes a été développée pour répondre à cet objectif. Dans un premier temps, une
acquisition de données multigénérationnelles sur deux populations – une soumise à une force de sélection et
une seconde non soumise à cette force – dérivées d’une population présentant une forte diversité génétique
(construite à partir de 16 isolats sauvages ; Teotónio et al., 2012) du nématode Caenorhabditis elegans
(Maupas, 1900) a été eﬀectuée. C. elegans est un métazoaire, ubiquiste ayant un cycle de vie de trois
jours, une durée de vie de 21 jours à 20◦C, une forte fécondité et pouvant être retrouvé en population de
plusieurs milliers d’individus (Byerly et al., 1976; Félix & Duveau, 2012). Ces caractéristiques font de ce
nématode un organisme modèle pour la réalisation d’études d’évolution expérimentale (Hoﬀmann & Merilä,
1999; Kawecki et al., 2012; Reed & Frankham, 2003; Reed et al., 2003). Dans ce projet de recherche, la
force de sélection appliquée était représentée par une concentration d’un métal lourd radioactif, l’uranium,
induisant une réduction de la ponte de près de 60% chez C. elegans (Dutilleul, 2013). S’en est suivi une
première analyse statistique non mécanistique des données obtenues (Article I, page 73). Dans un second
temps, un modèle d’eﬀet mécanistique s’appuyant sur une théorie bioénergétique a été mis au point à partir
d’une génération d’intérêt de la population contrôle. Un tel modèle avait déjà été mis au point sur nématode
par Jager et al. (2005). Néanmoins, du fait des faiblesses que nous avons identiﬁées dans ce modèle, une
modiﬁcation a été proposée aﬁn d’améliorer à la fois la pertinence physiologique vis-à-vis du nématode et
les techniques d’estimation des paramètres (Article II, page 93). Enﬁn, dans un troisième temps le modèle
développé a été appliqué à l’ensemble des données acquises pour chaque génération aﬁn d’inférer les valeurs
des paramètres et d’étudier leur évolution pour les deux populations (Article III, page 110).
Ce manuscrit de doctorat se présente en quatre parties. La première correspond à un état des connais-
sances sur les diﬀérents thèmes abordés lors de ce travail de recherche. La seconde partie reprend les matériels
et méthodes utilisés et en précise certains points. La troisième partie développe la stratégie appliquée sous
la forme de trois articles scientiﬁques qui reprennent les trois temps présentés précédemment. Enﬁn, dans la
quatrième partie, l’ensemble des résultats obtenus et la pertinence de la réalisation d’une analyse mécanis-
tique en plus d’une analyse statistique classique sont discutés.
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État des connaissances





I.1 Propriétés et utilisations
L
’uranium (U) est un métal lourd radioactif présent naturellement dans notre environnement (IRSN,
2012). L’uranium (U) est l’élément naturel le plus lourd du tableau de Mendeleïev. Cet élément du
groupe des actinides à un numéro atomique (Z) égal à 92. Il possède trois isotopes principaux qui sont 234U,
235U et 238U. L’uranium se désintègre principalement via l’émission de particules alpha (α) et dans une
moindre mesure bêta (β), mais aussi via une faible émission de rayonnement électromagnétique (rayons X
et gamma (γ))(IRSN, 2012). Sa demi-vie est de l’ordre de 4,5 milliards d’années pour 238U et 700 millions
d’années pour 235U.
Dans l’environnement, l’uranium n’est jamais retrouvé à l’état pur. Dans cet état, l’uranium solide est
un métal gris-blanc, malléable et ductile. Il se retrouve principalement combiné à des éléments tels que le
carbone, l’azote, le soufre ou l’oxygène. Avec ce dernier élément, par exemple, l’uranium se combine pour
donner des oxydes uraneux (UO2). Les ions uranyles (UO
2+
2 ) se dissolvent facilement dans l’acide nitrique ou
ﬂuorhydrique aﬁn de donner des sels d’uranyle (e.g. nitrate d’uranyle). L’uranium naturel peut être extrait
sous forme de minerai composé à 99,275% de 238U, 0,719% de 235U et 0,006% de 234U (Colle et al., 2001).
L’uranium, depuis la découverte de ses propriétés physico-chimiques, est largement utilisé dans de nom-
breuses activités anthropiques tant militaires (e.g. bombe A larguée sur Hiroshima, munitions anti-char) que
civiles (e.g. production d’énergie). En particulier, après enrichissement — visant à accroitre la capacité de ﬁs-
sion nucléaire via une augmentation du nombre d’atomes d’235U — l’uranium est utilisé comme combustible
dans de nombreuses centrales nucléaires de production d’électricité. Au cours du processus d’enrichissement,
un sous-produit est créé, appelé uranium appauvri car sa composition est réduite en 234U et 235U. Il se
compose généralement de 99,8% de 238U, 0,2% de 235U et 0,0006% de 234U (WHO, 2001). Il possède les
mêmes propriétés chimiques que l’uranium naturel mais est 60% moins radioactif. L’uranium appauvri est
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fortement utilisé du fait de sa forte densité, notamment avec des applications civiles telles que la réalisation
de boucliers de protection contre les rayonnements issus de dispositifs médicaux, la réalisation de ballasts de
navires ou d’aéronefs, et des applications militaires telles que la fabrication de munitions anti-blindages ou
le renforcement de véhicules blindés (WHO, 2001).
Cette utilisation est responsable de l’augmentation de la concentration en uranium dans certains écosys-
tèmes aquatiques et terrestres (Hart et al., 1986; Jurgens et al., 2010; Lottermoser et al., 2005; Lozano et al.,
2000; UNSCEAR, 2000; Uralbekov et al., 2011). Ainsi, plusieurs études ont mesuré des concentrations dans
les sols de 0,008 mM (≈2 mg kg−1) et jusqu’à 4,2 mM U (≈1 000 mg kg−1) dans les milieux fortement conta-
minés (Ribera et al., 1996; Salminen, 2005; UNSCEAR, 2000). La Figure I.1 (page 9), par exemple, illustre
les concentrations en uranium retrouvées dans les sols de surface en Europe. Le potentiel d’oxydoréduction
du milieu peut fortement inﬂuencer le comportement de l’uranium dans les écosystèmes terrestres (Gueniot
et al., 1988). Ainsi, en milieu oxydant, l’uranium se trouve sous forme sa forme la plus stable (valence +VI,
ion uranyle UO2+2 ). En condition aérobie, la formation d’un complexe entre l’uranium et des composés plus
ou moins solubles tels que la matière organique, les carbonates, les phosphates ou les sulfates, va fortement
inﬂuencer sa mobilité et créer une accumulation d’uranium dans les horizons à forte composition en matière
organique (IRSN, 2012). En ce qui concerne l’écosystème aquatique, l’uranium se retrouve majoritairement
sous forme UO2+2 lorsque le pH est inférieur à 6. Lorsque le pH augmente, des formes hydroxylées vont
apparaître, puis au delà de pH 8, des formes carbonatées (IRSN, 2012). La concentration en uranium dans
les bassins océaniques est quasiment homogène et atteint les 3 µg L−1 (IRSN, 2012). En revanche, celle-ci
est plus variable dans les cours d’eau. Ainsi, la médiane des concentrations relevées dans les cours d’eau
d’Europe par exemple est de 0,32 µg L−1, mais les concentrations peuvent atteindre des valeurs allant de
moins de 0,002 à 21,4 µg L−1 (Cf. Figure I.2, page 10) (Salminen, 2005).
I.2 L’uranium, écotoxicité
L’uranium peut présenter une toxicité à la fois en tant que métal lourd et en tant que radioélément.
Son activité spéciﬁque étant relativement faible (2, 57 104 Bq g−1 U), sa radiotoxicité, même si elle ne doit
pas être négligée a priori, est plus faible que sa chimiotoxicité. Diﬀérentes études l’ont ainsi conﬁrmé. Ainsi,
dans une revue sur les seuils d’écotoxicité de l’uranium, Sheppard et al. (2005) rapporte des travaux réalisés
sur l’Homme, en conclu que la toxicité chimique de l’uranium est la principale source d’eﬀets chez l’Homme
et que cette prépondérance de la chimiotoxicité devrait se retrouver pour les biotopes non humains. Ce
résultat a également été retrouvé chez plusieurs autres espèces. Zeman et al. (2008) ont comparé leurs
résultats, obtenus lors de l’exposition de Daphnia magna à de l’uranium appauvri, avec ceux obtenus par
Alonzo et al. (2006) (exposition de D. magna à de l’américium 241). Ces auteurs ont observé que les eﬀets
de l’uranium — émetteur α tout comme l’241Am — sur l’ingestion et la fécondité des organismes étaient
obtenus pour des débits de dose beaucoup plus faibles pour l’uranium que pour l’américium (2,1 à 13
µGy h−1 pour l’uranium contre 7,9 mGy h−1 pour l’241Am) ce qui suggère que les eﬀets de l’uranium ne































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































Figure I.1 – Répartition des concentrations en uranium dans les sols de surface européens (en mg kg−1)
(Salminen, 2005)












































































































































































































































































































































































































































































































































































































































Figure I.2 – Répartition des concentrations en uranium dans les cours d’eau européens (en µg L−1)
(Salminen, 2005)
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sont pas liés seulement à l’émission α. Des mesures mettant en avant sa chimiotoxicité ont également été
eﬀectuées chez des poissons zèbres (Danio rerio) exposés à de l’uranium appauvri ou à de l’uranium 233 —
présentant une activité spéciﬁque 14 000 fois supérieure à celle de l’uranium appauvri — (Bourrachot, 2009).
La bioaccumulation de l’uranium étant indépendante de sa composition isotopique (Barillet et al., 2007),
les diﬀérences d’eﬀets qui auraient pu être observées lors d’une exposition à de l’233U ou à de l’appU à des
concentrations d’exposition identiques seraient dues à l’eﬀet radiotoxique de l’uranium. Bourrachot (2009) a
mis en évidence une diﬀérence d’eﬀet à faible concentration (20 µg L−1) mais n’a pas retrouvé de diﬀérence
signiﬁcative d’eﬀet à des doses de 100 µg L−1. Ils ont donc conclu à la prépondérance de la chimiotoxicité
de l’uranium sur sa radiotoxicité.
La toxicité de l’uranium est fortement liée à sa biodisponibilité et par conséquent, à sa spéciation chimique.
Ainsi, selon Fortin et al. (2004) et Markich et al. (1996), la bioaccumulation ainsi que la toxicité de l’uranium
seraient proportionnelles à la concentration et à la biodisponibilité en ion uranyle (UO2+2 ) libre dans le milieu.
L’ion uranyle peut se retrouver sous forme libre dans le milieu via la dissolution de composés solubles tels que
le nitrate d’uranyle (UO2(NO3)2), le chlorure d’uranyle (UO2Cl2) ou encore l’acétate d’uranyle (UO2(CH3-
COO)2) par exemple (WHO, 2001). Diﬀérentes études ont montré que la toxicité de l’uranium diminuait
d’une manière générale avec l’augmentation du pH, de la dureté, de la concentration en carbonate et en
phosphate du milieu. Ainsi, plusieurs études ont démontré que la toxicité de l’uranium sur les plantes est
dépendante de la concentration en phosphate du milieu (Misson et al., 2009; Tailliez et al., 2013). Ces résultats
sont concordants avec ceux observés lors d’expériences préliminaires sur C. elegans exposé à de l’uranium
sur un milieu riche en phosphate (Dutilleul et al., 2013). De même, Zeman et al. (2008) ont démontré que
la toxicité de l’uranium sur D. magna diminue fortement avec l’augmentation du pH (CL50 plus faible à
pH 7 qu’à pH 8). Ces résultats sont concordants avec ceux de Fournier et al. (2004) qui avaient mis en
évidence une diminution de la sensibilité du bivalve Corbicula fluminea à l’uranium avec l’augmentation du
pH. Cette diminution de la toxicité en fonction de l’augmentation du pH serait due à une augmentation de
la complexation des ions uranyles par les carbonates et les hydroxydes du milieu (Fortin et al., 2004).
Les eﬀets de l’uranium sur l’environnement ont été étudiés à plusieurs reprises, tant sur les organismes
aquatiques, que sur des organismes inféodés au sol ou des vertébrés terrestres. Sheppard et al. (2005) ont
ainsi établi des PNEC (predicted no-eﬀect concentrations) à partir de la littérature existante. Ces auteurs
ont établi une PNEC pour les plantes terrestre à 250 mg kg−1, une PNEC pour les autres biotopes du sol à
100 mg kg−1, une PNEC pour les plantes et les invertébrés d’eau douce à 0,005 mg L−1 et une PNEC pour les
organismes benthiques à 100 mg kg−1 de sédiment sec. Zeman et al. (2008) ont étudié l’eﬀet de l’uranium sur
D. magna pour deux valeurs de pH diﬀérentes. Ces auteurs ont trouvé, à 48 h, une CL50 = 390±40 µg L−1 à
pH 7 et une CL50 = 7, 8±3, 2 mg L−1 à pH 8. Ces résultats sont concordants avec ceux de Poston et al. (1984)
qui ont trouvé, à 48 h, une CL50 = 5, 3 mg L−1 à pH 7,6 et une CL50 = 7, 6 mg L−1 à pH 8,1. Sur le nématode
de type sauvage C. elegans souche N2, Jiang et al. (2009) ont mis en évidence une CL50 = 66, 9±30, 9 µM U
(≈ 15± 7 mg L−1) à 24 h et Dutilleul et al. (2013) une CL50 = 1, 71 mM U (≈ 407 mg L−1) à 48 h (IC 95%
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= 1,62-1,80 mM U). Concernant ces études, la diﬀérence dans le niveau de réponse pourrait être expliquée
par une biodisponibilité diﬀérente de l’uranium, liée à la physico-chimie des matrices d’exposition. En eﬀet,
Jiang et al. (2009) ont exposé leurs individus durant 30 minutes en milieu liquide alors que les individus
étudiés par Dutilleul et al. (2013) ont été exposés sur un milieu gélosé. L’uranium aﬀecte donc la survie
des organismes tant aquatiques que terrestres dans des gammes allant des microgrammes aux milligrammes
par litre en milieu liquide et pouvant attendre plusieurs centaines de milligramme par litre en milieu solide
(gésole par exemple). Il est néanmoins possible de retrouver des eﬀets précoces à des concentrations bien
plus faibles. Ainsi, des essais de courte durée (5 heures), réalisés sur le bivalve Corbicula fluminea ont mis
en évidence une concentration entrainant 50% de fermeture de la valve (EC50) de 0,05 µM U (≈ 11 µg L−1)
à pH 5,5 et de 0,13 µM U (≈ 31 µg L−1) à pH 6,5 (Fournier et al., 2004).
Les eﬀets de l’uranium ont également été analysés lors d’expositions chroniques. Poston et al. (1984)
ont étudié les eﬀets de l’uranium sur la reproduction de D. magna sur 21 jours et ont mis en évidence une
réduction de la reproduction à partir de 0,52 mg L−1. Ce résultat a été aﬃné par Zeman et al. (2008) qui,
lors d’une étude comparable, ont observé 10% de mortalité à 100 µg L−1 et 10% d’eﬀets sur la reproduction
à 14 ± 7 µg L−1. Une réduction signiﬁcative de la masse des individus a également été retrouvée par ces
mêmes auteurs à partir de 25 µg L−1. Bourrachot et al. (2008) ont observé des résultats concordants sur le
poisson zèbre Danio rerio (LOEC reproduction à 20 µg L−1). Une étude sur le macroinvertébré benthique
Chironomus tentans a également révélé un impact sur la croissance de ce diptère avec, après 10 jours d’ex-
position au stade larvaire, une NOEC de 39 µg L−1 et une LOEC de 157 µg L−1 (Muscatello & Liber, 2009).
Cette même étude n’a, en revanche, pas mis en évidence d’eﬀet sur la reproduction à des concentrations
d’exposition allant jusqu’à 835 µg L−1. Dias et al. (2008) ont, quant à eux, observé à 10 jours une LOEC
de 2,97 µg g−1 de sédiment sec sur la survie, le temps de développement et la croissance de larves de C. ri-
parius. Une inﬂuence de l’uranium sur la survie du macroinvertébré benthique Tubifex tubifex a également
été démontrée par Lagauzère et al. (2009) dès 599 µg g−1 de sédiment sec à 12 jours d’exposition. Cette
diminution de la survie s’accompagnait d’une diminution de la biomasse totale, de l’activité de bioturbation
ainsi que de l’apparition de malformations. En revanche, aucun eﬀet sur la survie ou le poids du ver du
fumier Eisenia fetida exposé durant 28 jours à 600 µg g−1 de poids sec de sol n’a été mis en évidence par
Giovanetti et al. (2010). Ces auteurs ont néanmoins observé l’apparition de désorganisations tissulaires de
l’épithélium intestinal dès 300 µg g−1 pour des individus exposés durant 7 jours. Enﬁn, de rares études, se
sont intéressées aux eﬀets de l’uranium sur des populations exposées durant plusieurs générations. Ainsi,
Plaire et al. (2013) ont examiné les mécanismes impliqués dans l’augmentation de la sensibilité de D. magna
à l’uranium au cours des générations. Ces auteurs ont analysé l’accumulation des dommages à l’ADN au
cours des générations par utilisation d’une technique de RAPD-PCR (random ampliﬁed polymorphic DNA
et PCR en temps réel). Ils ont mis en évidence une transmission des dommages accumulés à la descendance
concomitante avec une augmentation de la sévérité des eﬀets sur les traits d’histoire de vie (survie, croissance,
fécondité) au cours des générations. Beaudouin et al. (2012a) ont, quant à eux, étudié la réponse évolutive
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de populations de C. riparius exposés durant huit générations à une gamme de concentrations en uranium
(de 0 à 128 µg g−1 de sédiment sec). Les auteurs ont mis en évidence une NEC de 28,3 µg g−1 de sédiment
sec ainsi que l’apparition d’eﬀets sur la croissance et la reproduction impliquant une sélection phénotypique
au sein de la population via une survie diﬀérentielle. De même, Dutilleul (2013) a exposé des populations
de C. elegans à 1,1 mM (262 mg L−1) d’uranium durant 22 générations. Cette expérience d’écotoxicolo-
gie évolutive a permis de démontrer que la stratégie d’évolution mise au point par C. elegans en présence
d’uranium implique une sélection d’individus présentant une fertilité élevée, une croissance plus rapide, ainsi
qu’un temps de génération plus court. Cette sélection a aussi induit une réduction de la valeur sélective de
la population exposée à l’uranium (via une réduction de la diversité génétique par élimination des génotypes
les plus sensibles). Ainsi, une forte réduction de la variance génétique, et par conséquent de l’héritabilité
des caractères, a également été mise en évidence par Dutilleul (2013) en appliquant la technique des lignées
isofemelles (Cf. revue par David et al. 2005) à C. elegans exposé à de l’uranium. Une exposition chronique à
des doses sublétales d’uranium entraine donc l’apparition d’eﬀets indésirables à des concentrations de l’ordre
du micro-gramme par litre pour les écosystèmes aquatiques (à partir d’environ 10 µg L−1 pour les organismes
aquatiques et environ 3 µg g−1 de sédiment sec pour les organismes inféodés au sédiment). Les organismes
inféodés au sol présentent, quant à eux, une sensibilité plus faible à l’uranium avec une apparition d’eﬀets à
partir de plusieurs centaines de micro-gramme par gramme.
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CHAPITRE II
Biologie de Caenorhabditis elegans
II.1 Écologie
L
es nématodes sont des organismes phytophages, bactériophages, fungivores et/ou prédateurs (Yeates,
1979). Il s’agit d’un embranchement composé d’espèces cosmopolites, pouvant être présentes dans le sol
à de fortes densités en fonction de la teneur en matières organiques (environ 1 000 à 10 000 ind kg−1 de sol).
Il s’agit, selon Yeates (2001), d’un organisme multicellulaire, ubiquiste, parmi les plus abondants sur terre.
La présence des nématodes dans les sols est importante pour le bon fonctionnement de l’écosystème. Ainsi,
ces organismes participent pour la plupart — il existe de rares nématodes pathogènes — à la régulation des
populations de bactéries et de champignons dans les sols et sont de fait inféodés au cycle des nutriments
(Ingham et al., 1985; Yeates, 1979, 2001). Du fait de leur forte abondance, de leur diversité et de leur
participation à des processus indispensables au bon fonctionnement des écosystèmes, les nématodes sont de
bons indicateurs de l’état des écosystèmes (Yeates, 2001).
Les nématodes bactériophages sont parmi les plus grands contributeurs de la chaine des décomposeurs
du sol (Yeates, 1979, 1999). Caenorhabditis elegans est un nématode (Règne : Metazoa, Embranchement :
Nematoda, Classe : Secernentea, Ordre : Rhabditida, Famille : Rhabditiae) bactériophage facilement élevable
en laboratoire découvert par Maupas (1900) et mesurant en moyenne 1,2 mm de long pour 70 µm de diamètre
à l’age adulte. À sa température de référence en laboratoire (20 ◦C), son cycle de vie est de trois jours et
sa longévité atteint 21 jours (pour la souche N2) (Byerly et al., 1976). Bien que vivant librement dans
les sols, il peut être retrouvé, majoritairement sous sa forme de résistance, en association phorétique voire
commensale, nécroménique (i.e. se nourrit sur la carcasse de l’hôte) ou parasitique dans certains cas avec
d’autres organismes (Barrière & Félix, 2005a; Félix & Braendle, 2010; Kiontke & Sudhaus, 2006). C. elegans
est une espèce ubiquiste qui peut se retrouver à la fois dans les zones chaudes (e.g. Californie, États-
Unis), froides (e.g. Québec, Canada), ou dans de nombreuses îles isolées (e.g. Hawaï, Madère) du globe
(Barrière & Félix, 2005b; Félix & Braendle, 2010). En eﬀet, Félix & Braendle (2010) nous indiquent que le
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développement de C. elegans peut se produire dans une large gamme de température (de 8◦C à 27◦C), même
si les températures non optimales induisent des eﬀets (Cf. Tableau II.1, page 16) tels qu’une réduction de
la fécondité ou du taux de ponte. De même, ce nématode peut être retrouvé dans des environnements ayant
des valeurs de pH ou de salinité compris dans une gamme étendue. Ainsi, Khanna et al. (1997) ont mis en
évidence la possibilité d’élever C. elegans à des valeurs de pH comprises entre ≈ 3 et ≈ 12 et des valeurs de
salinité inférieures à 15 g L−1 sans eﬀets néfastes sur sa survie. C. elegans est le plus souvent retrouvé dans des
habitats anthropogéniques (e.g. compost, sols de jardin) (Kiontke & Sudhaus, 2006). Selon Barrière & Félix
(2005a), les diﬀérentes souches de ce nématode se retrouvent essentiellement au stade de résistance (dauer)
en milieu naturel. Néanmoins, diﬀérentes études indiquent que C. elegans peut également être retrouvé au
stade de prolifération (non dauer) sur des matières organiques en décomposition (Félix & Braendle, 2010;
Félix & Duveau, 2012). C. elegans serait ainsi un organisme colonisateur d’habitats présentant une forte
richesse en bactéries.
Table II.1 – Développement de C. elegans souche N2 (en heures) pour diﬀérentes températures (d’après
Byerly et al., 1976)
16 ◦C ±0, 3 20 ◦C ±0, 5 25 ◦C ±0, 2
Ponte 0 h 0 h 0 h
Éclosion 16–18 h 10–12 h 8–9 h
Première mue 36, 5 h 26 h 18 h
Seconde mue 48 h 34, 5 h 25, 5 h
Troisième mue 60 h 43, 5 h 31 h
Quatrième mue 75 h 56 h 39 h
Début de ponte ≈ 90 h ≈ 65 h ≈ 47 h
Ponte maximale ≈ 140 h ≈ 96 h ≈ 62 h
Fin de ponte ≈ 180 h ≈ 128 h ≈ 88 h
Taille à la première mue 360 µm 370 µm 380 µm
Taille à la seconde mue 490 µm 480 µm 510 µm
Taille à la troisième mue 650 µm 640 µm 620 µm
Taille à la quatrième mue 900 µm 850 µm 940 µm
Taille au début de la ponte 1150 µm 1060 µm 1110 µm
Taux maximal de ponte 5, 4 h−1 9, 1 h−1 8, 1 h−1
Nombre total d’œufs pondus 275 280 170
C. elegans possède un système chimiosensoriel très développé. Ainsi, la plupart de son système nerveux
et près de 5% de son génome sont dédiés à la reconnaissance des chimiques environnementaux (Bargmann,
2006). Cette caractéristique permet la mise en place de plusieurs comportements tels que la régulation du
passage en stade de résistance (Cf. section II.2.3, page 21), la régulation des phénomènes de chimiotactisme,
la mise en place de comportements d’évitement ou encore la recherche de nourriture.
C. elegans dispose de la capacité de choisir sa source de nourriture aﬁn d’opter pour une nourriture de
qualité (Abada et al., 2009; Avery & You, 2012). Une étude menée par Abada et al. (2009) a analysé les
préférences alimentaires de C. elegans. Il ressort de cette étude qu’un grand nombre de bactéries, indiﬀérem-
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ment Gram positives ou négatives, est préféré à la souche standard de laboratoire Escherichia coli. Ainsi, lui
sont préférées les souches de Bacillus mycoides, Bacillus soli et Erwinia sp. D’autres souches de bactéries,
telles que Bacillus azotoformans ou Pseudomonas corrugata sont en revanche évitées. De plus, ces mêmes
auteurs ont mis en évidence le fait que la préférence alimentaire était positivement corrélée avec la durée
de vie du nématode. L’ingestion de nourriture chez C. elegans se fait via une contraction rythmique du
pharynx. Il s’agit d’une pompe neuromusculaire, joignant la bouche à l’intestin, qui transporte la nourriture
en deux étapes : (i) pompage de la nourriture et (ii) vague de contraction du muscle postérieur de l’isthme
(péristaltisme) générant une forte pression forçant les bactéries à entrer dans l’intestin et par conséquent les
disloquant (Avery & Shtonda, 2003; Avery & You, 2012; Fang-Yen et al., 2009). Plus précisément, le muscle
pharyngien (Cf. Figure II.1, page 18) est un muscle tubulaire divisé en trois parties que sont le corpus,
l’isthmus et le bulbe terminal (Avery & Shtonda, 2003; Fang-Yen et al., 2009). Le mouvement de pompage
s’eﬀectue via une contraction quasi-simultanée de ces trois parties. La contraction du corpus et de la partie
antérieure de l’isthmus va créer une aspiration du milieu et des bactéries s’y trouvant alors que la contraction
du bulbe terminal va casser les bactéries et les expulser vers l’intestin (Avery & Shtonda, 2003; Avery &
You, 2012; Fang-Yen et al., 2009). Enﬁn, une seconde étape de relaxation quasi simultanée du muscle pha-
ryngien va entrainer une fermeture de la lumière du corpus, une expulsion du milieu — les bactéries restant
prisonnières du pharynx —, et un déplacement postérieur des bactéries grâce à un mouvement péristaltique
de la partie postérieure de l’isthmus (Avery & Shtonda, 2003; Avery & You, 2012; Fang-Yen et al., 2009).
Le diamètre estimé du corpus — de 1,8 µm au premier stade de développement à 4,9 µm au stade adulte
— et de l’isthmus — de 1 µm à 3,9 µm — (Avery & Shtonda, 2003) permet le passage d’une large gamme
de bactéries de tailles variables. Fang-Yen et al. (2009) ont estimé la taille de E. coli à 0, 99 ± 0, 34 µm de
long pour 0, 52 ± 0, 07 µm de large. Les bactéries d’une taille supérieure à 4,5 µm ne sont que diﬃcilement
ingérées par C. elegans au stade adulte du fait de la limitation de la taille de la cavité buccale et de l’isthmus
(Avery & Shtonda, 2003; Fang-Yen et al., 2009).
II.2 Développement
Le développement de C. elegans, présenté dans la Figure II.2 (page 19), s’eﬀectue en deux grandes
phases : embryonnaire et post embryonnaire. C. elegans possède un tégument transparent dans l’ensemble
de son développement. Cette caractéristique permet une bonne observation de ses stades de développement
et des eﬀets des diﬀérents stress sur l’organisme (e.g. par observations de marqueurs ﬂuorescents tels que
la GFP, cf. section III, page 25). Le développement de C. elegans est invariant et le lignage, tout comme
sa généalogie cellulaire, sont entièrement déterminés (Brenner, 1974; Byerly et al., 1976; Sulston et al.,
1983). Chez l’hermaphrodite adulte, 1 090 cellules sont produites et 131 sont destinées à l’apoptose (Altun
& Hall, 2009), alors que chez le mâle adulte, 1 031 cellules sont produites (Lints & Hall, 2009). C. elegans
possède six paires de chromosomes dont cinq paires d’autosomes et une paire de gonosomes de type XX pour
l’hermaphrodite et XO pour le mâle (Araiz et al., 2008).
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Figure II.1 – Schémas de l’anatomie et du mouvement de pompage du pharynx de C. elegans. (A) Le
pharynx est un muscle tubulaire divisé en trois régions (corpus, isthmus et bulbe terminal). (B) Schéma
simpliﬁé d’une coupe de pharynx. La lumière du pharynx est quasi fermée. Les bandes hachurées représentent
l’orientation des ﬁbres musculaires. (C) Vision schématique du mouvement de pompage pharyngien (de haut
en bas : phase terminale - ﬁn du mouvement péristaltique, phase de contraction simultanée de tous les
muscles, phase de relaxation simultanée). Adapté de Avery & Shtonda (2003).
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Figure II.2 – Cycle de vie de C. elegans à 22 ◦C. La fertilisation intervient à 0 min. (Altun & Hall, 2009)
II.2.1 Embryon
L’embryogenèse est réalisée en deux phases chez C. elegans. Dans un premier temps, a lieu une prolifé-
ration avec division cellulaire jusqu’à l’obtention de 550 cellules essentiellement indiﬀérenciées. À la ﬁn de
cette première phase, l’embryon est de forme sphéroïde et est composé de trois couches de germes (ecto-
derme, mésoderme et endoderme). La seconde phase de l’embryogenèse est la phase d’organogenèse et de
morphogénèse. À la ﬁn de cette phase, la larve commence à bouger au sein de l’œuf. (Altun & Hall, 2009)
II.2.2 Stade larvaire
Le développement post-embryonnaire se déroule en quatre stades séparés par des mues durant lesquelles
le nématode entre en léthargie (Abada et al., 2009; Alda Álvarez et al., 2005; Altun & Hall, 2009; Araiz
et al., 2008; Jager et al., 2005). C. elegans présente une taille déﬁnie température dépendante à chaque
mue (Cf. Tableau II.1, page 16). La taille du corps de C. elegans augmente entre les mues. Ce n’est pas
le cas de la taille de sa cavité buccale qui n’augmente que lors des mues (Alda Álvarez et al., 2005; Jager
et al., 2005; Knight et al., 2002). La Figure II.3 (page 21) présente des photographies des diﬀérents stades
de développement de C. elegans.
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Stade L1
À l’éclosion, la larve est en stade L1. Elle mesure alors environ 250 µm de long, possède 558 cellules et
commence à s’alimenter. Le développement post embryonnaire de l’organisme est plus la résultante d’évène-
ments d’organogenèse et de modiﬁcations de la masse cellulaire que de mitoses (Araiz et al., 2008).
En fonction des conditions environnementales, propices ou non, la larve L1 se retrouve face à trois
alternatives : (i) arrêt de la croissance et mort, (ii) passage en stade de résistance ou (iii) passage au stade L2.
La première alternative est la résultante d’une absence quasi-totale de nourriture (Cassada & Russell, 1975).
En eﬀet, le passage en stade de résistance se réalise en ﬁn de stade L1 (Hu, 2007) (Cf. section II.2.3, page 21).
Enﬁn, dans le cas où les conditions environnementales sont favorables, la larve continue sa croissance.
Stade L2
Selon Altun & Hall (2009), peu de divisions cellulaires se produisent durant le stade L2. Cet auteur
indique que les cellules germinales font partie des rares cellules à se diviser durant ce stade et qu’elles
quadruplent leur nombre.
Stade L3
Selon Alda Álvarez et al. (2005), la ﬁn du troisième stade larvaire est caractérisée par un changement dans
la production des gamètes chez l’hermaphrodite. Ainsi, les gamètes mâles situées dans la partie proximale de
la gonade deviennent matures. Cela entraine un changement dans le type de gamète maturé dans la partie
distale de la gonade. Désormais, seules des ovocytes seront maturée.
Stade L4
Le stade L4 est marqué par la ﬁn du processus de gonadogénèse et par la génération des cellules terminales
de la vulve et de l’utérus (Altun & Hall, 2009).
Stade Adulte
À environ 48 h (à 22 ◦C) après l’éclosion, un hermaphrodite mature commence à pondre ses premiers
œufs (Byerly et al., 1976). L’hermaphrodite adulte pond alors jusqu’à épuisement de sa réserve de sperme
(soit environ quatre jours). Il vit ensuite pendant encore 10 à 15 jours. L’hermaphrodite peut aussi être
fécondé par des mâles. Dans un tel cas, la ponte peut se poursuivre jusqu’à épuisement du stock d’ovocytes
(Alda Álvarez et al., 2005). Il semblerait néanmoins qu’un hermaphrodite fécondé par un mâle aura une
durée de vie plus courte à cause de dommages physiques directs ou de transmission de parasites sexuels
(Gems & Riddle, 1996).
Benoit Goussen 20 2013
CHAPITRE II. BIOLOGIE DE CAENORHABDITIS ELEGANS
Figure II.3 – Photos des stades de développement de C. elegans au microscope à contraste interférentiel.
La barre d’échelle représente 100 µm (adapté de Altun & Hall, 2009)
II.2.3 Développement en conditions défavorables
Stade dauer
Le stade dauer est un stade de résistance — pouvant durer plusieurs mois — durant lequel C. elegans
ne s’alimente pas (Cassada & Russell, 1975; Félix & Braendle, 2010). À la ﬁn du stade L1, l’organisme
peut entrer en stade dauer si les conditions environnementales — faible quantité de nourriture, forte densité
de population ou forte température — ne sont pas favorables à sa croissance (Cassada & Russell, 1975;
Hu, 2007). Ainsi, Félix & Duveau (2012) ont systématiquement retrouvé des individus en stade dauer ou
pré-dauer lorsque la densité de population dépassait les 1 000 individus. Le passage en stade de résistance
implique alors la formation d’une larve de stade pré-dauer (L2d) (Altun & Hall, 2009; Hu, 2007) qui peut
se transformer en dauer ou reprendre un cycle normal en devenant une larve L3. Le passage en stade dauer
est régulé grâce aux récepteurs chimiosensoriels de C. elegans (Bargmann, 2006) qui vont lui permettre de
déterminer si les conditions environnementales (i.e. disponibilité de la nourriture, température, densité de
population, toxicité du milieu) lui sont favorables.
Dans le cas où les conditions environnementales ne se sont pas améliorées lors du stade L2d, la larve passe
dans un état de non vieillissement (stade dauer). En eﬀet, le temps passé en stade dauer n’inﬂue pas sur le
temps de vie de la larve post-dauer. Durant ce stade de résistance, la larve ne se nourrit pas et a tendance à
se déplacer très peu (Cassada & Russell, 1975; Félix & Braendle, 2010; Gaglia & Kenyon, 2009; Hu, 2007). La
larve dauer peut survivre plusieurs mois dans l’attente d’une amélioration des conditions environnementales
(Altun & Hall, 2009).
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Le stade dauer prend ﬁn lorsque les conditions environnementales redeviennent favorables. Ainsi, en
moins de trois heures après la détection de nourriture, l’organisme quitte le stade dauer et commence à
manger. Moins de 10 heures plus tard, il mue en L4 (Altun & Hall, 2009; Hu, 2007).
Autres formes de résistance
Félix & Braendle (2010) décrivent d’autres formes de résistance qui peuvent être mises en place par
C. elegans lors de ses autres stades de vie. Ainsi, une larve de stade L4 en situation de faible quantité de
nourriture pourra faire entrer sa reproduction en diapause. Dans le cas où le nématode est au stade de vie
adulte, la production d’ovocytes s’arrêtera. Néanmoins, les ovocytes déjà fécondés seront retenus dans le
corps de l’hermaphrodite où ils vont éclore. Selon Félix & Braendle (2010), cela permettrait d’assurer la
présence de nourriture à travers le cannibalisme du corps de l’hermaphrodite et par conséquent la survie
d’un petit nombre de descendants.
II.3 Reproduction
C. elegans se reproduit selon un système dit d’androdioecie, c’est à dire à travers l’existence d’her-
maphrodites et de mâles au sein de la même population. Les hermaphrodites peuvent se reproduire par
autofécondation. La présence de mâle est optionnelle dans la population et est issue d’une non disjonction
des chromosomes sexuels ou d’une fécondation croisée — dans ce cas, 50% de la descendance sera mâle
(Anderson et al., 2010).
La taille de ponte d’un hermaphrodite sera limitée par sa réserve de sperme en conditions favorables
(nourriture ad libitum), celle-ci étant produite avant les ovocytes. Lorsque l’hermaphrodite se trouve en
restriction calorique, sa taille de ponte serait limitée, non plus par le nombre de cellules spermatiques, mais
par la production d’ovocytes (Goranson et al., 2005). Lorsqu’une fécondation croisée (hermaphrodite - mâle)
existe, la taille de ponte de l’individu hermaphrodite augmente sensiblement. La fécondation croisée favorise
l’existence de mâles au sein de la population. En eﬀet, en l’absence de ce type de fécondation, l’apparition
d’un mâle ne peut se faire qu’à travers la non disjonction d’un chromosome X lors de la méiose. La fréquence
de cette non disjonction est faible dans les conditions de laboratoire (moins de 0,1% des cas) (Barrière &
Félix, 2005a; Teotónio et al., 2006). Dans la souche standard de laboratoire (souche N2), la fréquence des
mâles est égale à celle de la non disjonction des chromosomes sexuels (soit ≈0,1%). Selon Barrière & Félix
(2005a), la fréquence de mâles de type N2, même après introduction d’un grand nombre de mâle N2 dans
une population N2 (≈50% de mâles), tendrait à s’équilibrer rapidement autour de la fréquence de la non
disjonction des chromosomes sexuels. Cela s’expliquerait par la faible capacité de ces mâles à s’accoupler et
par l’absence d’avantages évolutifs de la fécondation croisée dans cette souche. Néanmoins, ces mêmes auteurs
indiquent que cette conclusion n’est pas à généraliser aux autres souches de C. elegans. En eﬀet, plusieurs
études ont suggéré que le maintien des mâles dans les populations androdioéciques serait un trait adaptatif
permettant une facilitation des processus d’adaptations — via la fécondation croisée — et la persistance
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de l’espèce — qui risquerait de s’éteindre à cause d’une accumulation de mutations délétères — (Anderson
et al., 2010; Morran et al., 2009a; Teotónio et al., 2012).
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CHAPITRE III
Caenorhabditis elegans en écotoxicologie
L
’étendue des connaissances sur la physiologie et la biologie de C. elegans, associée à sa simplicité et
facilité d’élevage, font de ce nématode un organisme modèle particulièrement utilisé dans de nombreux
domaines scientiﬁques (e.g. génétique, biologie du développement, biologie moléculaire, neurophysiologie,
toxicologie, écotoxicologie). Bien qu’il ait été isolé par Maupas (1900), C. elegans a réellement émergé en
tant que modèle expérimental avec la publication des travaux de Brenner (1974) (Leung et al., 2008).
Brenner a commencé à utiliser cet organisme pour tenter de relier le code génétique au développement des
cellules, c’est à dire à la mise en place d’un organisme pluricellulaire. Brenner a été à l’origine de la souche
expérimentale N2 — largement utilisée dans de nombreux laboratoires du monde entier — et à la mise au
point de plans expérimentaux utilisant un milieu de croissance pour nématode, appelé NGM, largement
employé. Cette publication a engendré l’utilisation croissante de C. elegans dans les travaux sur la biologie
du développement et la génétique avec notamment des travaux sur l’ADN de C. elegans (Sulston & Brenner,
1974), le vieillissement (Klass, 1977), le lignage cellulaire et le développement (post-)embryogénique (Sulston,
1976; Sulston & Horvitz, 1977; Sulston et al., 1983) et le mécanisme de l’apoptose (Horvitz et al., 1982). Ces
diﬀérents travaux sur le lignage cellulaire et les mécanismes génétiques impliqués dans l’apoptose ont été à
l’origine de l’attribution du prix Nobel de Physiologie ou de Médecine à Brenner, Horvitz et Sulton en 2002
(Nobelprize.org, 2013). Ce n’est que plus tardivement que C. elegans a été utilisé pour analyser les eﬀets des
polluants (Boyd et al., 2003; Harada et al., 2007; Shen et al., 2009; Sochová et al., 2006, 2007; Swain et al.,
2004, 2010) ou des réponses évolutives aux polluants (Dutilleul, 2013; Dutilleul et al., 2013; Lopes et al.,
2008; Morran et al., 2009a,b; Stewart & Phillips, 2002).
C. elegans a ainsi été utilisé dans un grand nombre d’études sur les eﬀets de stresseurs variés tels que les
polluants organiques (e.g. hydrocarbures aromatiques polycycliques, pesticides) (Anderson & Wild, 1994;
Dhawan et al., 1999; Donkin & Williams, 1995; Gomez-Eyles et al., 2009; Höss et al., 2009; Stringham &
Candido, 1994), les rayonnements (e.g. UV, radiations ionisantes) (Anderson & Wild, 1994; David et al.,
2003; Ye et al., 2008), la température (David et al., 2003; Dutilleul, 2013; McMullen et al., 2012), les composés
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pharmaceutiques (Dengg & van Meel, 2004; Williams et al., 2000), les relargages de substances industrielles
(Hitchcock et al., 1997) ou les métaux lourds (Cioci et al., 2000; Dutilleul, 2013; Mutwakil et al., 1997;
Stringham & Candido, 1994; Swain et al., 2010; Tvermoes & Freedman, 2008). C. elegans est également
utilisé dans le cadre d’un programme américain, le programme WormTox, d’analyse des eﬀets toxiques de
milliers de composés chimiques à l’aide de méthodes de criblage à haute fréquence (Boyd et al., 2007, 2010a,b,
2009; Smith et al., 2009).
Seule les études sur métaux lourd seront présentées dans cette section. En eﬀet, notre polluant d’intérêt,
l’uranium (Cf. Chapitre I, page 7) est un métal lourd radioactif. C. elegans peut être utilisé pour étudier les
eﬀets des métaux lourds à diﬀérentes échelles d’organisation : (i) échelle sub-individuelle (génétique, molé-
culaire, tissulaire), (ii) échelle individuelle (survie, croissance, reproduction. . .), ou (iii) échelle populationnel
(taux de croissance de la population, mécanismes d’évolution. . .). Une synthèse de diﬀérents types d’études
sur métaux lourds retrouvées dans la littérature est présentée dans le Tableau III.1 (page 27).










































Table III.1 – Exemples d’études menées sur C. elegans et critères d’eﬀet mesurés.
Milieu Type d’étude Agent toxique Critère d’effet Référence
Liquide Sublétale Cd, Cu, Pb CE50 24 h (croissance, alimentation, mouvement),
CE50 72 h (reproduction)
Anderson et al. (2001)
Sols ASTM Survie Cd, Cu, Pb, Zn CL50 24 h Boyd & Williams (2003a)
Sols autres Survie Cd, Cu, Pb, Zn CL50 24 h Boyd & Williams (2003a)
Sédiments Sublétale Cu LOEC 72 h (croissance) Höss et al. (1997)
Liquide Survie Cu CL50 24 h Boyd & Williams (2003b)
Liquide Sublétale Cu CE50 24 h (mouvement), CE50 72 h (reproduction) Boyd & Williams (2003b)
Liquide Survie Al CL50 24 h, LOEC 24 h (survie) Dhawan et al. (2000)
Liquide Sublétale Al, Cd, Cu, Pb, Zn CE50 24 h (mouvement), LOEC 24 h (mouvement) Dhawan et al. (2000)
Liquide Sublétale Cd, Cu, Hg, Pb LOEC 96 h (développement et reproduction) Donkin & Williams (1995)
Liquide Survie U CL50 Jiang et al. (2009)
Liquide Sublétale Pb, Hg, Cd, Cr LOEC (reproduction ou temps de génération pour
une exposition de 4 h des larves L1, L2, L3, L4 ou
adultes)
Guo et al. (2009)
Liquide Génotoxicité Cd, Hg, Ni, Zn CE50 24 h, LOEC 24 h (induction mtl-2 ) Cioci et al. (2000)
Agar Survie U CL50 48 h Dutilleul (2013)
Agar Sublétale Cd, Cu CE50 (croissance) Harada et al. (2007)
Agar Sublétale Fe LOEC (croissance, temps de génération, reproduc-
tion, mouvement, durée de vie)
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III.1 Outils et milieux d’études
III.1.1 Les matrices d’étude
Les études sur C. elegans peuvent être réalisées sur trois types de matrices diﬀérentes : une matrice
liquide, une gélosée et une composée de sol ou de sédiment.
Les travaux avec des sols ou sédiments sont les moins représentés dans la littérature du fait des diﬃcultés
inhérentes à l’utilisation de ce type de matrice (diﬃculté de suivre des critères tels que la croissance ou la
reproduction, risque de non récupération de vers, diﬃculté de comparaison des études. . .) (Graves et al.,
2005). Par exemple, Boyd et al. (2003) ont démontré que la capacité de sorption du sol jouait fortement
sur les eﬀets toxiques des métaux et que les sols normalisés tels que celui conseillé par l’ASTM (2002), par
exemple, présentait systématiquement des valeurs de CL50 plus élevées que celles des sols naturels. De plus,
l’utilisation de ce type de matrice rend nécessaire l’extraction des organismes avant toute mesure. Cette
extraction, outre le fait qu’elle peut être incomplète (perte d’individus), limite la faisabilité de mesures
de dynamiques dans le temps. Ainsi, des études sur sols, même si elles peuvent paraître plus pertinentes
d’un point de vue écologique (Freeman et al., 1999; Peredney & Williams, 2000), n’en restent pas moins
diﬃcilement utilisables et comparables.
En revanche, les études sur matrice liquide ont été fortement utilisées tant pour réaliser des études au
niveau moléculaire, cellulaire ou individuel. Ce type de milieu est généralement utilisé pour des études de
courtes durées (moins de 96 h en général) et sur des critères d’eﬀets tels que les eﬀets génotoxiques, la survie,
la reproduction, la locomotion et le stade de développement à un temps donné (Anderson et al., 2001, 2004;
Boyd & Williams, 2003b; Cioci et al., 2000; Dhawan et al., 2000; Donkin & Williams, 1995; Guo et al.,
2009; Tatara et al., 1998). Il est néanmoins plus diﬃcile d’eﬀectuer des mesures continues dans le temps en
milieu liquide et les mesures sur la croissance nécessitent soit un changement de milieu (montage sur lame
ou passage en milieu gélosé), soit l’utilisation d’appareillage couteux tels que le COPAS™ (Pulak, 2006) qui
permet le tri à haute vitesse des nématodes en fonction de leur taille ou de l’expression d’un gène rapporteur.
Les matrices gélosées, milieu décrit par Brenner (1974), ont également été utilisées pour l’étude des eﬀets
des métaux lourds sur C. elegans. Ce type de matrice permet également le suivi de critères d’eﬀets de type
génotoxiques, comportementaux, liés à la survie, la croissance, la reproduction ou le stade de développement
au niveau individuel ou populationnel (Alda Álvarez et al., 2005; Dutilleul, 2013; Dutilleul et al., 2013; Harada
et al., 2007; Hu et al., 2008). L’utilisation de ce type de matrice permet également un suivi dynamique facile
des critères d’eﬀets dans le temps et au cours des générations.
III.1.2 Les outils d’étude
Selon Leung et al. (2008), C. elegans est un organisme clé pour étudier les eﬀets sub-individuels et géno-
toxiques du fait du nombre important d’outils disponibles (e.g. souches mutantes ou transgéniques, génome
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séquencé, cycle cellulaire connu). Un grand nombre d’études tirent partie de ces possibilités notamment en
utilisant des souches transgéniques présentant, par exemple, l’ajout d’une partie de gène codant pour la
GFP (green ﬂuorescence protein, cf. Figure III.1, page 29) ou pour le gène lacZ, codant pour l’expression
de la β-galactosidase, deux protéines facilement mesurables. Ce type de marqueurs a ainsi été utilisé pour
mettre en évidence les eﬀets précoces de métaux tels que le cadmium (David et al., 2003). Le mécanisme
apoptotique de C. elegans ainsi que son développement cellulaire étant connu (Horvitz et al., 1982; Sulston,
1976; Sulston & Horvitz, 1977; Sulston et al., 1983), C. elegans permet également l’étude de l’induction de
modiﬁcations au niveau cellulaire, telles que la diminution du nombre de cellules germinales produites ou
l’induction de cellules apoptotiques (Wang et al., 2008).
Figure III.1 – Marquage à la GFP du réseau neuronal de C. elegans (source : Inserm & ENS, 2011)
Rankin et al. (1990) ayant démontré l’existence d’un mécanisme d’apprentissage sensori-dépendant chez
C. elegans, il est possible d’analyser les altérations de ce mécanisme d’apprentissage au niveau individuel
en eﬀectuant des expériences de chimiotactisme. Ainsi par exemple, des individus élevés à une température
donnée dans un environnement avec nourriture (T1) vont, une fois transférés dans des nouvelles plaques
sans nourriture avec gradient de température (Ti→j), retrouver et se déplacer vers la zone correspondant
à la température d’alimentation (T1), grâce au fonctionnement du système apprentissage thermosensitif et
à son réseau mémoriel (Mori et al., 2007). Une altération de ce comportement permettrait d’obtenir des
informations sur les circuits neuronaux aﬀectés par les métaux lourds.
Les eﬀets des métaux lourds ont également été étudiés sur des critères d’eﬀets individuels chez C. elegans.
Dans ce cadre, les critères d’eﬀets les plus régulièrement retrouvés dans la littérature sont liés à la survie,
la locomotion, la croissance et la reproduction des organismes. Néanmoins, certains critères d’eﬀets moins
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courant, tels que la capacité d’absorption de la nourriture ou le stade de développement à un temps donné
sont également étudiés. Ces études ont été réalisées en milieu liquide, gélosé ou à l’aide de sols (naturel ou
artiﬁciel).
III.2 Eﬀets et réponses de C. elegans aux métaux lourds
III.2.1 Les eﬀets moléculaires
Les études utilisant des outils moléculaires ont permis de mettre en évidence la sur-expression de certains
gènes protecteurs (e.g. gènes numr-1, kel-8, mtl-1, mtl-2, mtl-3 ) en réponse à une exposition à des métaux
tels que l’arsenic (As), le cadmium (Cd), le cobalt (Co), le cuivre (Cu), le chrome (Cr), le fer (Fe), le mercure
(Hg), le nickel (Ni) ou le zinc (Zn) (Cioci et al., 2000; Cui et al., 2007a,b; Kurz et al., 2007; Leung et al., 2008;
Mutwakil et al., 1997; Tseng et al., 2007; Tvermoes & Freedman, 2008). Par exemple, la protéine KEL-8 est
une protéine centrale dans le mécanisme de lutte contre les métaux de part ses interactions avec : (i) des
protéines composant la voie MAPK (Mitogen-activated protein kinase) impliquées dans la lutte contre le
stress oxydant (Cui et al., 2007a,b; Koga et al., 2000) et (ii) les gènes mtl-x promoteurs des métallothionéines,
protéines synthétisées dans la lutte contre les contaminations métalliques (Cioci et al., 2000; Jiang et al.,
2009; Swain et al., 2004). Ainsi, plus d’une centaine de gènes seraient exprimés diﬀéremment (sur- ou sous-
exprimés) en présence de métaux lourds (Cui et al., 2007b; Freedman et al., 2006).
Ye et al. (2008) ont démontré que l’exposition des individus à des métaux lourds tels que l’aluminium
(Al) et le plomb (Pb) pouvait perturber les mécanismes d’apprentissage sensori-dépendant de C. elegans. Ces
auteurs ayant démontré que l’ajout d’un anti-oxydant (vitamine E) tendait à réduire les eﬀets de l’exposition
à l’aluminium et au plomb, ils en ont déduit que les eﬀets neurotoxiques de ces métaux sont liés au stress
oxydant. Cette information est concordante avec l’expérience menée par Liao & Yu (2005). Ces auteurs ont
exposé des nématodes C. elegans type sauvage et C. elegans présentant une mutation du gène gcs-1 — gène
de la glutamylcystéine synthétase, étape limitante dans la synthèse de l’anti-oxydant glutathion, GSH —
à de l’arsenic (As) et ont démontré une plus forte sensibilité du nématode mutant gcs-1, conﬁrmant une
implication des enzymes anti-oxydantes dans la lutte contre les eﬀets délétères des métaux lourds.
Certaines études ont, en revanche, conclu sur l’absence d’eﬀets des métaux lourds au niveau sub-individuel
sur C. elegans. Ainsi, Jiang et al. (2007) n’ont observé aucune dégénérescence neuronale lors d’une étude
analysant la perturbation d’expression de protéines neuronales — grâce à l’utilisation de protéines couplées
avec la GFP — chez des individus exposés à 1 mM d’acétate d’uranyle (appU). Neher & Stürzenbaum (2006)
ont observé qu’une exposition de C. elegans durant deux générations à 20 µg g−1 de sulfate de cuivre (CuSO4)
n’entrainait pas l’apparition d’adduits à l’ADN.
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III.2.2 Les eﬀets individuels
Parmi les quelques études menées sur sols, Freeman et al. (1999) ont mis en évidence une CL50 de 12,98
à 13,96 mM Cu à 24 h sur un sol de type argileux et Boyd & Williams (2003b) une CL50 de 2,81 mM Cu à
24 h sur un sol de type sableux. Höss et al. (2009) ont, quant à eux, étudié la toxicité de 22 sols contaminés
à des niveaux divers par des métaux, des HAP et des huiles minérales (sols issus de lieux de contaminations
historiques). Leurs résultats ont mis en évidence une inhibition de la reproduction supérieure à 40% pour
17 sols et une inhibition de la croissance supérieure à 10% pour 14 sols. La croissance était particulièrement
négativement corrélée à la concentration en cuivre et en mercure des sols. Des études sur sédiment ont
montré des eﬀets du cuivre à 72 h sur la croissance à partir de 0,18 mM Cu (sédiment artiﬁciel) ou 1 mM Cu
(sédiment naturel) (Höss et al., 1997) et du cadmium à 72 h sur la croissance à partir de 100 à 400 mg Cd kg−1
poids humide (eaux interstitielles) ou 400 à 800 mg Cd kg−1 poids humide (sédiment total) en fonction de
la concentration en matières organiques (Höss et al., 2001).
De nombreuses études ont été menées sur C. elegans exposé en milieu liquide ou gélosé. Ainsi, Anderson
et al. (2001) ont analysé la croissance, la locomotion et l’absorption de nourriture à 24 h et la reproduction
à 72 h chez C. elegans exposé à du cuivre, du plomb ou du cadmium en milieu liquide. Il ressort de ces
expériences que le plomb présente une toxicité proche de celle du cuivre (CE50 reproduction = 30 et 39 µM
Pb et Cu respectivement) alors que celle du cadmium est moins élevée (CE50 reproduction = 151 µM Cd).
Ces résultats sont concordants avec ceux de Boyd & Williams (2003b) qui mettent en évidence, en milieu
liquide, une CE50 reproduction à 72 h et une CE50 locomotion à 24 h de ≈30 µM Cu et ceux de Dhawan
et al. (2000) qui ont mesuré une CE50 locomotion à 24 h de ≈50 µM Cu, ≈40 µM Pb et de ≈220 µM Cd
(également mesuré ≈110 µM Al et ≈270 µM Zn). De la même manière, Anderson et al. (2004) ont observé
une diminution dose dépendante de la locomotion de C. elegans en fonction de la concentration d’aluminium
ou de plomb. Harada et al. (2007) ont, quant à eux, mis en évidence une diminution dose dépendante de
la croissance, de la reproduction et de la durée de vie de C. elegans exposé à une gamme de concentration
en cadmium ou en cuivre en milieu gélosé (NGM, cf. VI.1.2 page 56 et Brenner 1974). Ils ont mesuré une
réduction de la taille de ponte de près de 40% à 1 mM de cadmium ou de cuivre ainsi qu’une diminution
signiﬁcative de la taille des individus exposés durant trois jours à 0,1 mM Cu et une inhibition totale de la
croissance des individus exposés au delà de 0,3 mM Cd. Enﬁn, Tatara et al. (1998) ont analysé l’eﬀet d’une
vingtaine de métaux sur la survie de C. elegans en milieu liquide et ont mesuré des CL50 allant de ≈0,3 mM
pour le fer et le plomb à près de 400-500 mM pour des métaux essentiels tels que le potassium (K) ou le
sodium (Na).
Il est également intéressant de noter que selon une étude menée par Jones & Candido (1999), C. elegans
serait capable de diminuer les eﬀets délétères d’une substance toxique en diminuant, voir en arrêtant, son
mouvement de pompage pharyngien. Ce comportement, qui conduirait à une diminution de l’ingestion de la
substance toxique, serait induit pour un grand nombre de substances dont les métaux lourds.
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III.2.3 Les eﬀets sur les populations
Peu d’études se sont intéressées à l’analyse des eﬀets d’une pollution métallique sur une population ou
sur des individus exposés durant plusieurs générations.
Dutilleul et al. (2013) ont analysé les changements phénotypiques apparaissant lors d’une exposition
de populations C. elegans à de l’uranium appauvri (appU) durant trois générations. Ces auteurs ont ainsi
observé l’apparition d’eﬀets néfastes de l’uranium sur la survie, le temps de génération, la taille de ponte,
la taille de l’organisme et la fréquence de body bend (changement de direction de la partie antérieure du
corps) lors de la première génération d’exposition. Ces eﬀets étaient réduits pour les faibles concentrations
d’exposition aux générations deux et trois alors qu’ils étaient ampliﬁés (notamment en ce qui concerne la
diminution de la taille de ponte) pour les fortes concentrations (≈1,1 mM U). Une autre étude s’est intéressée
à l’évolution d’une population de C. elegans exposée durant 22 générations à 1,1 mM d’uranium (Dutilleul,
2013). Cet auteur a mis en évidence l’apparition d’une stratégie d’évolution permettant de limiter la durée
de contact avec le polluant durant les premières phases de vie (et par conséquent les eﬀets) et d’augmenter
la probabilité d’apparition d’individus génétiquement adaptés à vivre dans l’environnement pollué grâce à
la sélection d’individus ayant une fertilité élevée, un temps de génération plus court et une croissance plus
rapide.
D’autres études multigénérationnelles se sont intéressées à la transmission d’eﬀets à la descendance.
Ainsi, Hu et al. (2008) ont analysé les eﬀets d’une exposition au sulfate de fer (FeSO4) sur la progéniture
de C. elegans. Pour ce faire, des individus ont été exposés durant trois jours (P0) sur du NGM et leur
progéniture (F1) a été récupérée et déposée sur des plaques non contaminées. Les générations F2 et F3
étaient également dans un environnement non contaminé. Cette étude a démontré la transmission des eﬀets
à la progéniture avec, par exemple, des eﬀets sur la taille dose dépendant pour P0 (à partir de 2,5 µM Fe),
pour F1 (pour des P0 exposés à plus de 75 µM Fe) et pour F3 (pour des P0 exposés à 200 µM Fe). En ce
qui concerne le temps de génération, la taille de ponte et la locomotion, des eﬀets dose dépendant ont été
mesurés à partir de 2,5 µM Fe (P0 exposé et F1 non exposé) et 200 µM Fe (F3 non exposé, 75 µM Fe pour
locomotion). Enﬁn, cette étude met en évidence une diminution de la durée de vie à partir de 75 µM Fe (P0
exposé, F1 et F3 non exposés).
III.2.4 Les métaux lourds, des réponses biphasiques
Certains métaux peuvent aussi induire une réponse biphasique en fonction notamment de la concentration
d’exposition. Cioci et al. (2000) ont mis en évidence une sur-expression du gènemtl-2 pour des concentrations
faibles de cadmium (< 100 µM), mercure (< 1 µM), nickel (< 50 µM) et zinc et une sous-expression de ce gène
au-delà de ces concentrations (sauf pour le zinc). Lagido et al. (2009) ont étudié les eﬀets d’une exposition
chronique (19 h) en milieu liquide de C. elegans à des concentrations sub-létales de cadmium en utilisant
une luciférase bioluminescente permettant une quantiﬁcation directe du statut métabolique de l’organisme.
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Ces auteurs ont mis en évidence une diminution de la bioluminescence (CE20 = 11, 8− 13 µM Cd) liée à une
réduction du niveau d’ATP pour des concentrations inférieures à 15 µM Cd (que les auteurs attribuent à un
dysfonctionnement mitochondrial) et une diminution de la bioluminescence liée à une réduction concomitante
du niveau d’ATP et de la production de luciférase pour des concentrations comprises entre 15 et 30 µM Cd.
D’autres études se sont intéressées aux eﬀets des métaux au niveau cellulaire. Ainsi, il a été démontré
l’induction de corps apoptotiques dans la lignée germinale de façon concentration dépendante à partir de
10 µM Cd (à 12 h d’exposition en milieu liquide) lors d’une exposition de jeunes adultes de C. elegans (Wang
et al., 2008). En revanche, le nombre de corps apoptotiques diminuait pour des concentrations supérieures à
50 µM Cd. Ce résultat est expliqué par Wang et al. (2008) comme étant lié à une diminution drastique du
nombre de noyaux mitotiques (≈ 40% de réduction à 100 µM Cd) et de cellules germinales dans les gonades
des individus exposés.
III.2.5 Les métaux lourds, l’importance du stade d’exposition
Une étude a également analysé l’eﬀet d’une exposition aux diﬀérents stades de développement sur le
développement ﬁnal de C. elegans. Les auteurs ont exposé des larves depuis les stades juveniles L2-L3, L4
ou adulte à des gammes de concentrations en cadmium, cuivre, mercure ou plomb (Donkin & Williams,
1995). Aucune inﬂuence du stade de début d’exposition n’a été mise en évidence sur la survie à 24 h ou
sur la présence d’une reproduction et le stade de développement à 96 h. Au contraire, Guo et al. (2009),
qui ont exposé des larves de C. elegans de stade L1, L2, L3, L4 ou des jeunes adultes durant quatre heures
à des gammes de concentrations en cadmium, chrome, mercure ou plomb, ont mis en évidence une plus
forte sensibilité des stades L1 à L4 que des jeunes adultes. Il est à souligner que ces auteurs ont mesuré
qu’une exposition de quatre heures au stade L1 induisait une toxicité sur la reproduction comparable à une
exposition d’un jour au stade adulte.
Il apparait donc que les métaux entrainent plusieurs eﬀets au niveau sub-individuel qui sont caractérisés
par une expression diﬀérentielle de gènes (sur- ou sous-expression) liée aux mécanismes de détoxication de
l’organisme, un eﬀet sur les circuits neuronaux entrainant des perturbations des mécanismes d’apprentissage
et des eﬀets au niveau cellulaire, avec une augmentation du nombre de cellules en situation d’apoptose au
niveau des gonades. Les métaux lourds induisent également des eﬀets visibles au niveau de l’individu pour des
concentrations allant de l’ordre du micromolaire au millimolaire avec, notamment, des impacts négatifs sur
la taille, la reproduction, l’alimentation et la locomotion des individus. Enﬁn, il apparaît que les populations
de C. elegans sont impactées par les métaux lourds avec une transmission possible des eﬀets à la descendance
et une persistance — voire une augmentation — des eﬀets au cours des générations ainsi qu’une sélection
d’individus au sein de la population.
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CHAPITRE IV
Étude de l’évolution
IV.1 Les processus évolutifs
L
es organismes vivants sont continuellement soumis à des processus évolutifs qui leur permettent
d’adapter leur valeur sélective à leur environnement. Les phénomènes d’évolution sont observables
selon deux échelles de temps et d’organisation. La première s’intéresse aux changements génétiques appa-
raissant sur des échelles de temps géologiques à des niveaux d’organisation supérieurs à l’espèce (tel que le
clade) et émergeant généralement de mutations génétiques (Barrett & Schluter, 2008). Il s’agit de processus
dits macroévolutifs, qui sont en particulier étudiés dans le domaine de la paléontologie à travers les phé-
nomènes de spéciations et d’évolution des espèces dans le temps. À l’opposé, la microévolution s’intéresse
aux changements apparaissant au sein d’une même population ou d’une même espèce sur une échelle de
temps relativement courte (moins de 100 générations). Au sein d’une population, les processus microévolu-
tifs conduisent à des changements phénotypiques des individus qui sont le résultat de boulversements dans
la fréquence allélique de certains allèles d’un ou plusieurs gènes. Il s’agit de processus qui, selon Barrett &
Schluter (2008) et Reed & Frankham (2003) nécessitent la présence d’une variabilité génétique (i.e. présence
de plus d’un allèle sur un locus) préexistante au sein de la population. Néanmoins, sur une échelle de temps
courte, les processus microévolutifs ne sont pas la seule cause à l’origine des modiﬁcations phénotypiques
observables qui peuvent résulter de (i) processus d’acclimatation (ou adaptation phénotypique), (ii) de pro-
cessus microévolutifs (ou adaptation génétique), de (iii) dérive génétique ou (iv) de mutations (neutres ou
à valeur adaptative). La dérive génétique est un processus intervenant lorsque la taille de la population est
réduite du fait, par exemple, d’accidents ou de forces de sélection. En eﬀet, la maintenance de la diversité
génétique d’une population est liée à sa taille sur le long terme (Reed et al., 2003; Willi & Hoﬀmann, 2009).
Les processus d’adaptation sont des processus de changements des individus au sein d’une population leur
permettant de mieux faire face aux conditions environnementales et par lesquels les individus vont acquérir
des traits phénotypiques qui vont améliorer leur survie et leur succès reproducteur dans l’environnement en
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question (Bijlsma & Loeschcke, 2005; Cole, 1954). Les changements induits peuvent être le résultat de la
plasticité phénotypique des organismes (i.e. capacité pour un génotype de modiﬁer son phénotype en fonction
des conditions environnementales). On parle alors d’adaptation phénotypique (Bijlsma & Loeschcke, 2005;
Pigliucci, 2005; Scheiner, 1993). Cette inﬂuence de l’environnement sur les traits phénotypiques était déjà
reconnue du temps de Darwin, ce dernier la présentant comme étant une diﬃculté à comprendre pour discri-
miner la part de changement phénotypique liée à la sélection et celle liée à l’environnement (Darwin, 1859).
Le recours à la plasticité phénotypique n’est pas toujours favorisé par rapport aux autres stratégies d’évo-
lution existantes. En eﬀet, la plasticité phénotypique peut se révéler couteuse pour l’organisme (contraintes
liées aux coûts de maintenance de la plasticité, à l’acquisition d’informations environnementales, contraintes
fonctionnelles, physiologiques, etc ; DeWitt et al., 1998). Les modiﬁcations phénotypiques liées aux processus
d’adaptations génétique vont, quant à eux, résulter d’une modiﬁcation de la fréquence des allèles en réponse
à une pression de sélection exercée par l’environnement (Bijlsma & Loeschcke, 2005), il s’agit de la sélection
naturelle.
La sélection naturelle est reconnue comme étant une des causes de la mise en œuvre des processus
d’adaptation génétique des populations (Dias, 2010; Hendry et al., 2008; Hendry & Kinnison, 2001; Hendry
et al., 2007; Miaud & Merilä, 2001). En eﬀet, les processus adaptatifs liés à la sélection naturelle sont
plus rapides à mettre en œuvre du fait de la préexistence d’allèles bénéﬁques avec une fréquence plus ou
moins élevée au sein de la population (Innan & Kim, 2004) alors que l’adaptation liée à l’acquisition de
nouvelles mutations bénéﬁques nécessite que cette mutation se répande dans la population à partir d’un seul
individu (West-Eberhard, 2003). Selon MacArthur & Wilson (1967), l’évolution, en lien avec les ﬂuctuations
environnementale, conduit les espèces à deux stratégies d’évolution : (i) la stratégie de type r et la stratégie
de type K. La première (sélection r) sera caractérisée par des individus présentant un développement rapide,
une fertilité précoce, une petite taille, une durée de vie courte et une production élevée, alors que la seconde
(stratégie K) se caractérise par des individus présentant un développement lent, une reproduction tardive,
une plus grande taille, une durée de vie longue et une productivité eﬃcace et stable (Dajoz, 2006). La
sélection naturelle peut intervenir au niveau local entrainant alors une adaptation locale. L’adaptation locale
est une cause de diﬀérenciation génétique et phénotypique des populations soumises à des pressions de
sélection liées à un environnement délimité au cours de l’évolution (Williams, 1966). Ainsi, une population
localement adaptée sera déterminée par un ensemble de caractéristiques génétiques et phénotypiques qui vont
lui permettre d’avoir une valeur sélective plus élevée face aux conditions environnementales locales que des
populations originaires d’autres habitats (Hedrick, 2006; Hendry & Gonzalez, 2008; Sotka, 2005). La sélection
naturelle qui intervient dans le milieu naturel agit directement sur des phénotypes polygéniques complexes
tels que les traits d’histoire de vie et entraine des modiﬁcations dans la fréquence de nombreux allèles (Dias,
2010; Falconer & Mackay, 1996). Cela risque d’amener les populations dans des compromis évolutifs, via
notamment des phénomènes de pléiotropie (locus aﬀectant au moins deux traits phénotypiques). Lorsqu’un
tel compromis évolutif existe, la modiﬁcation d’un trait induisant un eﬀet bénéﬁque sur la valeur sélective
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des individus composant la population peut être concomitante avec la modiﬁcation d’un trait entrainant un
eﬀet délétère (Roﬀ, 2007). Il en résulte une diminution de la capacité des individus à évoluer.
IV.2 Évolution expérimentale
Le début des études d’évolution expérimentale date des années 1930 avec les travaux de Gause (Gause,
1932, 1935) qui visaient à vériﬁer les modèles de croissance de population de Lotka et Volterra (Dajoz, 2006).
Selon Garland Jr (2003), une étude d’évolution expérimentale vise à analyser l’évolution en conditions
contrôlées, reproductibles et réalistes. L’étude permet d’observer, en un nombre suﬃsant de générations,
les éventuelles modiﬁcations des architectures phénotypiques et génétiques d’une population d’intérêt. Ce
type d’expérience, réalisée en laboratoire ou en milieu naturel, fait appel à de la sélection naturelle et
vise à soumettre une population à une altération de son environnement susceptible d’entrainer une réponse
adaptative et à mesurer les modiﬁcations de traits phénotypiques d’intérêts aﬁn de comprendre les processus
de sélection et les conséquences éventuelles sur les populations (Fuller et al., 2005; Kawecki et al., 2012).
Il s’agit, selon Reznick & Ghalambor (2005) du meilleur plan d’expérience permettant d’appréhender les
mécanismes de la sélection naturelle. Ce type d’expérience diﬀère de la sélection artiﬁcielle, qui vise, quant à
elle, à forcer la sélection sur un trait précis en sélectionnant les individus reproducteurs en fonction du trait
phénotypique d’intérêt aﬁn de le propager à la génération suivante (Fuller et al., 2005; Garland Jr, 2003).
La réalisation d’expériences d’évolution expérimentale nécessite de prendre en compte plusieurs caracté-
ristiques décrites par Kawecki et al. (2012). Ainsi, (i) il est nécessaire de travailler sur un organisme présentant
un cycle de vie court et qui soit facilement manipulable en laboratoire. (ii) La population d’origine utilisée
devra aussi présenter une diversité génétique élevée aﬁn de permettre une évolution sur un nombre de gé-
nérations raisonnable — souvent inférieur à 100 générations — en fonction de la durée du cycle de vie de
l’organisme (de quelques heures pour les microbes à plusieurs mois pour les plantes). À noter que certaines
études d’évolution expérimentale, dites à long terme, sont en cours depuis plus de 20 ans, notamment sur
Escherichia coli, représentant plusieurs dizaines de milliers de générations d’études (Blount et al., 2008). (iii)
La population étudiée doit présenter une taille de population suﬃsante pour éviter l’apparition de phéno-
mènes de dérive génétique et éviter de biaiser, de ce fait, l’interprétation faite sur le processus de sélection
(Willi & Hoﬀmann, 2009). (iv) Il est enﬁn nécessaire de dériver au minimum deux populations depuis la
population ancestrale, dont une sera conservée en environnement contrôle non soumise à la sélection aﬁn de
permettre des comparaisons liées à la pression de sélection étudiée. Néanmoins, la population contrôle étant
susceptible d’évoluer durant l’expérience du fait de facteurs non contrôlés, il est nécessaire d’analyser les
résultats obtenus sur les populations dérivées en regard de ceux obtenus sur la population ancestrale.
Les études d’évolution expérimentale doivent faire face à plusieurs contraintes et limites. Il est ainsi
nécessaire de prendre en compte l’existence des autres forces de sélection tels que les mutations, la dérive
génétique ou encore le ﬂux de gènes (i.e. échange de gènes ou d’allèles entre populations apparentées) et de
les contrôler en laboratoire aﬁn de pouvoir étudier les phénomènes de sélection naturelle (Cooper & Lenski,
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2000; Dutilleul, 2013; Kawecki & Ebert, 2004; Rundle & Nosil, 2005). L’expérimentateur va aussi apporter
sa propre force de sélection, ne serait-ce que du fait des variations accidentelles ou aléatoires des conditions
environnementales, ou du protocole expérimental qui est susceptible d’entrainer des sélections non désirées
et non contrôlées (Beaudouin et al., 2012a; Dias, 2010; Goussen et al., 2013b). Cette force de sélection
sera néanmoins prise en compte par la population témoin. Enﬁn, d’autres phénomènes doivent être pris en
compte dans l’interprétation des résultats d’une étude d’évolution expérimentale. Il s’agit, par exemple, des
phénomènes épigénétiques (i.e. modiﬁcations génétiques sans modiﬁcation de la séquence nucléotidique) ou
des eﬀets maternels (i.e. inﬂuence de l’environnement maternel sur l’expression phénotypique de la descen-
dance) qui peuvent altérer à la fois la dynamique et les résultats d’une évolution (Day & Bonduriansky,
2011; Räsänen & Kruuk, 2007).
IV.3 Évolution en condition de stress
Les stress environnementaux sont des forces d’adaptation majeures qui peuvent signiﬁcativement im-
pacter les processus écologiques et évolutifs et par conséquence, les structures génétiques, l’évolution des
populations et le fonctionnement des écosystèmes (Bijlsma & Loeschcke, 2005; Medina et al., 2007). Selon
Bijlsma & Loeschcke (2005), une augmentation des études concernant l’évolution adaptative des populations
est perceptible depuis les années 1990, essentiellement en réponse à une prise de conscience grandissante
de la société de l’impact des activités anthropiques qui causent dans de nombreux cas des changements ra-
pides, stressant et détériorant sur les populations. Selon Medina et al. (2007), les microévolutions dues à des
pollutions peuvent altérer diﬀérentes propriétés de la population exposée à cause de coûts liés à l’évolution
(e.g. perte de diversité génétique, modiﬁcations physiologiques). Cet auteur a listé plusieurs types d’eﬀets
liés à l’évolution en condition de stress pouvant impacter directement et durablement la structure des com-
munautés et le fonctionnement des écosystèmes : (i) élimination des espèces sensibles ou leur remplacement
par d’autres espèces du fait des phénomènes de compétition entre espèces, (ii) modiﬁcation de la chaîne ali-
mentaire du fait d’un changement dans la densité des prédateurs et/ou des producteurs primaires. L’impact
sur les communautés et les écosystèmes peut enﬁn découler des phénomènes (iii) d’acclimatation ou (iv)
d’adaptation génétique. L’évolution engendrée par un stresseur est souvent considérée comme étant liée à
une sélection directionnelle (Coutellec & Barata, 2011; Morgan et al., 2007). Il s’agit d’un mode de sélection
où un phénotype particulier sera favorisé, entrainant une modiﬁcation des fréquences alléliques dans une
direction unique (augmentation ou diminution) indépendamment du niveau de dominance de l’allèle.
Posthuma & Straalen (1993) ont eﬀectué une revue des travaux ayant mis en évidence une adaptation
d’invertébrés à des milieux terrestres pollués. Ils ont mis en évidence le fait qu’une pression de sélection
élevée liée à un stresseur favoriserait une augmentation de la résistance aux polluants. Cette évolution en
condition de stress peut être très rapide. Ainsi, Klerks & Levinton (1989) ont mesuré une augmentation,
en moins de quatre générations au laboratoire, de la résistance d’un invertébré benthique, Limnodrilus
hoffmeisteri, exposé à une forte pression de sélection en cadmium et en nickel. De la même manière, Shirley
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& Sibly (1999) ont mesuré une amélioration de la valeur sélective de Drosophila melanogaster exposée à du
cadmium en moins de 20 génération. Dutilleul et al. (2013) ont, quant à eux, mis en évidence l’apparition
de modiﬁcations phénotypiques chez des populations de C. elegans exposées à de l’uranium durant trois
générations et une adaptation à l’uranium et au NaCl en moins de 22 générations (Dutilleul, 2013). Ces
travaux ont mis en évidence le choix d’une stratégie d’évolution de type r pour les individus exposés à de
l’uranium avec l’apparition d’une fertilité élevée, d’un temps de génération court et d’une croissance plus
rapide. Au contraire, les individus exposés au NaCl présentaient un temps de génération plus long, une
fertilité réduite ainsi qu’une survie plus importante avant la maturité sexuelle, ce qui pourrait correspondre
à une stratégie d’évolution de type K.
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CHAPITREV
Modélisation mécanistique au niveau individuel en écotoxicologie
L
a modélisation mécanistique permet d’intégrer mathématiquement des processus toxicologiques et
biologiques à l’analyse des données d’écotoxicologie et d’étudier les interactions entre ces processus. Elle
est également un outil de choix pour inférer des valeurs de paramètres non mesurables physiologiquement,
émettre et tester diﬀérentes hypothèses, réaliser des prévisions (à une échelle de temps plus importante
que le temps d’expérience), ou encore, extrapoler à d’autres conditions expérimentales ou concentrations
d’exposition que celles qui ont permis de calibrer le modèle (Poggiale, 2009; Vindimian, 2000).
V.1 Modélisation des eﬀets sur les individus : approches toxico-
cinétique / toxicodynamique
La modélisation des eﬀets d’un toxique sur un organisme nécessite généralement deux étapes : une
première prenant en compte la dynamique d’internalisation du composé (toxicocinétique) et une seconde
décrivant la dynamique des dommages causés par le composé et des éventuelles réparations de l’organisme
(toxicodynamique) (Ashauer et al., 2006; Ashauer & Brown, 2008; Péry et al., 2001), partant du principe
que l’eﬀet est relié à la concentration interne et non à la concentration d’exposition.
En l’absence de la prise en compte de la cinétique d’internalisation, les sorties des modèles sont inféodées
aux temps de mesure. Ainsi, une concentration d’eﬀet (CEx) calculée pour une exposition à ti ne sera pas
forcément identique à une CEx calculée pour une exposition à tj . Le couplage toxicocinétique / toxicodyna-
mique (TKTD) permet de relier ces mesures à des temps diﬀérents avec un même jeu de paramètres.
V.1.1 Toxicocinétique
Selon Ashauer et al. (2006), l’approche standard pour modéliser la toxicocinétique d’un toxique dans un
organisme pose l’hypothèse que l’eﬀet du toxique n’altère pas les cinétiques d’entrée et de sortie du toxique.
L’équation communément utilisée dans cette approche est la suivante :
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dCi
dt
= kaC − keCi (V.1)
avec Ci la concentration en toxique internalisée, C la concentration en toxique présente dans le milieu et
ka et ke respectivement les taux d’absorption et d’élimination du toxique. Ce modèle de toxicocinétique est
un modèle simple à un compartiment qui a pour avantage d’avoir (i) des taux d’absorption et d’élimination
mesurables et (ii) des méthodes disponibles d’estimation des paramètres (Ashauer et al., 2006; Péry, 2006).
Néanmoins, ce type de modèle ne prend pas en compte le phénomène de dilution de la concentration interne
liée à la croissance de l’individu. Pour ce faire, une équation prenant en compte cette dilution a été proposée















avec cq la concentration interne normalisée par le facteur de bioconcentration (BCF), f le taux d’ingestion
actuel divisé par le taux d’ingestion maximal pour la taille actuelle et l la taille normalisée par la taille
maximale de l’individu.
Une autre approche modélisant la toxicocinétique fait appel aux modèles pharmacocinétiques physiolo-
giques (physiologically based pharmacokinetic, PBPK). Ce type de modèle est capable de prédire quatre
processus pharmacocinétiques que sont l’absorption, la distribution, le métabolisme et l’excrétion (ADME)
de substances chez un organisme (Bois et al., 2010). Il s’agit de modèles mécanistiques reposant sur une des-
cription physiologique et anatomique des diﬀérents compartiments de l’organisme étudié et des intéractions
entre ces compartiments grâce aux ﬂuides de l’organisme (Andersen et al., 2005; Bois et al., 2010; Gerlowski
& Jain, 1983). Néanmoins, les modèles de type PBPK nécessitent souvent l’utilisation d’un grand nombre
de paramètres (Gelman et al., 1996) qui sera fonction du nombre de compartiments décrits.
V.1.2 Modèles toxicodynamiques en écotoxicologie
La prise en compte des eﬀets d’un toxique peut être faite selon deux approches majeures. La première
va s’intéresser aux récepteurs cibles du toxique et la seconde à l’impact du toxique sur le cycle de l’énergie.
Les modèles basés sur l’équation de Hill (Hill, 1910) sont des modèles partant d’hypothèses mécanistiques
robustes (Vindimian, 2000) qui posent l’hypothèse que l’eﬀet est proportionnel à la proportion de récepteurs
moléculaire liés à un toxique. En eﬀet, l’équation de Hill s’écrit de la manière suivante :
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avec p la proportion de récepteurs liés à un toxique, kd la constante de dissociation et nH le nombre
de Hill (correspondant, dans le contexte écotoxicologique, à la pente au point d’inﬂexion de la relation
dose-réponse ; Adam et al., 2009). Ce type de modèle permet de calculer des amplitudes d’eﬀet (CEx) en
fournissant une justiﬁcation biologique aux modèles de régression statistique utilisés en routine (Péry, 2006;
Vindimian, 2000). Selon Ritz (2010), le modèle de Hill est souvent comparé aux modèles log-logistiques à
trois paramètres (i.e. asymptote inférieure ﬁxée à 0, soit un eﬀet ﬁxé à 100% pour les fortes concentrations)
communément utilisés dans la détermination des courbes de dose-réponse en (éco)toxicologie. Les modèles
basés sur l’équation de Hill sont des modèles qui s’ajustent généralement bien aux données (éco)toxicologiques
(Adam et al., 2009; Vindimian, 2000). Néanmoins, ce type de modèle ne parvient que diﬃcilement à prendre
en compte les critères d’eﬀets complexes (e.g. modiﬁcation des taux de croissance, de reproduction ou
de pente de l’eﬀet). La simplicité de mise en œuvre de ce type d’analyse permet d’eﬀectuer des analyses
préliminaires rapides et comportant une certaine pertinence biologique, qui devront être complétées par des
analyses mécanistiques plus poussées.
Les modèles d’eﬀets basés sur des perturbations bioénergétiques sont parmi les modèles d’analyse des
données d’écotoxicologie les plus aboutis et les plus pertinents biologiquement. Ces modèles présentent
des avantages importants tels qu’une base physiologique solide (Brown et al., 2004; Kooijman, 2010), un
ajustement possible simultanément sur des données de reproduction et de croissance (Jager et al., 2004)
ainsi que des critères d’eﬀets intégrables lors de l’analyse des eﬀets au niveau de la population (Beaudouin
et al., 2012a). Les principaux modèles bioénergétiques sont développés dans la section suivante, puis les
modèles dose-réponse pouvant être couplés aux modèles bioénergétiques seront ensuite abordés.
V.2 Les modèles bioénergétiques
Selon Jørgensen (2008), les modèles de type biogéochimique et bioénergétique utilisent généralement des
systèmes d’équations diﬀérentielles pour exprimer les dynamiques et les changements dans les variables d’état
sont exprimés comme étant les processus entrants moins les processus sortants. Ces modèles sont en eﬀet
basés sur des principes de conservation de la masse ou de l’énergie.
À l’heure actuelle, deux théories bioénergétiques dominent. Il s’agit de la Metabolic Theory of Ecology
(théorie métabolique de l’écologie : MTE) (Brown et al., 2004) et de la théorie Dynamic Energy Budget
(budget d’énergie dynamique : DEB) (Kooijman, 2010). Ces deux théories sont fondées sur des descriptions
mécanistiques simples mais réalistes de l’acquisition et de l’utilisation de l’énergie par les organismes (van der
Meer, 2006b). Une comparaison des deux théories est présentée dans le Tableau V.1 (page 45).
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D’autres modèles bioénergétiques ont été proposés. Il s’agit notamment des modèles de croissance onto-
génétique proposés par West et al. (2001) et Gillooly et al. (2002). Ces modèles constituent un cadre général
décrivant le développement ontogénétique d’un organisme. Néanmoins, selon Makarieva et al. (2004), ces
modèles présentent plusieurs inconsistances dont (i) une violation des lois de conservation de l’énergie, l’in-
capacité de prédire ou d’expliquer (ii) le budget d’énergie des organismes durant la phase de développement
embryonnaire, (iii) les changements de taux métaboliques durant la transition de phase embryonnaire à
phase post-embryonnaire ainsi que (iv) les diﬀérences entre les paramètres de la croissance embryonnaire
des diﬀérents taxa. Un autre type de modèle bioénergétique avait été proposé par Lika & Nisbet (2000) et
Nisbet et al. (2004). Ces modèles, proches de la théorie DEB, diﬀèrent de celui proposé par Kooijman (2010)
car ils posent l’hypothèse que les coûts de maintenance sont soustraits des produits de l’assimilation avant
l’allocation aux autres processus métaboliques (van der Meer, 2006a). Kooijman (2000, pp. 365) souligne
divers points théoriques contredisant ce type de modèle. Ainsi, selon cet auteur, les individus ne se nourris-
sant pas (e.g. embryons ou organismes en restriction calorique forte) doivent quant même payer des coûts
de maintenance, ce qui nécessite un stockage préalable de l’énergie.
V.2.1 Les théories bioénergétiques majeures : DEB et MTE
La MTE se concentre sur la compréhension de l’interface entre la physiologie, l’écologie et l’évolution,
le tout basé sur les variations des taux métaboliques de l’organisme (Allen & Gillooly, 2009; Brown et al.,
2004). Selon Brown et al. (2004), la MTE peut prédire comment le taux métabolique contrôle les processus
écologiques à tous les niveaux d’organisation — de l’individu à la biosphère — en prenant en compte les taux
d’ingestion de ressources ainsi que leurs allocations à la survie, à la croissance et à la reproduction. Selon
ces même auteurs, cette théorie montre explicitement comment de nombreuses structures et dynamiques
écologiques peuvent être expliquées en prenant en compte la façon dont la taille d’un organisme, sa cinétique
chimique et son approvisionnement en ressources aﬀectent son métabolisme. Van der Meer (2006b) indique
que la MTE pose l’hypothèse du transport des ressources à travers un réseau ramiﬁé de type fractal, ce
qui conduit à un taux d’approvisionnement des cellules à une puissance 34 de la masse corporelle. Selon ce
même auteur, le noyau de la théorie est basé sur la façon dont les taux métaboliques d’un organisme varient
avec la température et la taille dudit organisme. Brown et al. (2004) posent l’hypothèse que les eﬀets de
la taille de l’organisme et de la température sur les taux métaboliques d’un organisme individuel régissent
les caractéristiques au niveau des populations, communautés et écosystèmes. Selon Price et al. (2012), de
nombreuses extensions à la MTE ont été publiées, néanmoins, certaines d’entre elles correspondraient plus
à de nouvelles théories qu’à une réelle conﬁrmation de la théorie existante.
La théorie DEB (Kooijman, 1986, 1993, 2000, 2010) est développée depuis les années 1980 et s’intéresse
à l’allocation de l’énergie au sein de l’organisme. Cette théorie vise à relier les processus physiologiques
d’un organisme dans un même cadre conceptuel. La théorie DEB décrit les principales fonctions biologiques
d’un organisme (nutrition, assimilation, croissance, reproduction, maintenance et vieillissement) à l’aide de
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modèles mathématiques mécanistiques. L’objectif de cette théorie est de démontrer la possibilité de dériver
de nombreuses variables écologiques et physiologiques à partir d’hypothèses sur les aspects quantitatifs des
budgets d’énergie (Kooijman, 1986). Un modèle suivant la théorie DEB va, par conséquent, décrire les taux
auxquels un organisme assimile et utilise de l’énergie pour sa maintenance, sa croissance et sa reproduction
(van der Meer, 2006a). Cette théorie suppose l’existence d’une loi dite loi κ (kappa) (Péry, 2006; van der
Meer, 2006a). Ainsi, une fraction κ de l’énergie serait allouée à la maintenance somatique et à la croissance,
et une fraction 1− κ serait allouée à la maturité et à la reproduction. La théorie DEB pose l’hypothèse que
les taux des processus physiologiques basiques d’un organisme sont de type allométrique (e.g. : y = axb)
et sont proportionnels à la surface ou au volume de l’organisme (Kooijman, 1986, 2011b; van der Meer,
2006b). Selon ces mêmes auteurs, la théorie DEB prédit de nombreux types de relations d’échelle intra- et
inter-spéciﬁque et aussi du niveau individuel à la population et au-delà.
Dans le cadre de ce projet, un modèle basé sur la théorie DEB a été choisi. En eﬀet, bien que l’utilisation
de la MTE soit grandissante, cette théorie présente encore de nombreuses inconsistances internes, hypothèses
non testées — voire pour certaines non validées par les données — et présente des diﬃcultés à expliquer les
variations pouvant exister entre les espèces (Price et al., 2012). A contrario, la théorie DEB est développée
depuis 1986 et a été éprouvée depuis.
Table V.1 – Comparaison des modèles de croissance des théories MTE (Brown et al., 2004) et DEB (Kooi-
jman, 2010) (d’après van der Meer 2006b)
MTE DEB
Variables d’état Masse corporelle Taille structurelle et réserves
Module d’alimentation (rend la
croissance sensible à la disponibi-




4 (au sein de l’espèce) ∝ V
2
3
Taux de maintenance ∝ W (au sein de l’espèce) ∝ V (au sein de l’espèce)
Taux d’assimilation taille dépen-
dant





∞ (entre les es-
pèces)






∞ (entre les es-
pèces)
Ne s’adapte pas avec la taille ﬁnale
(entre les espèces)
Coût de croissance Contenu en énergie du tissu néo-
formé
Somme du contenu en énergie du
tissu néoformé et des coûts supplé-
mentaires nécessaires à cette pro-
duction
Paramètre d’échelle intra-













W représente la masse corporelle et V le volume structurel
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V.2.2 La théorie DEB
La théorie DEB repose sur cinq concepts fondamentaux d’homéostasie (Kooijman, 2010, 2011b).
Homéostasie forte : constance stricte de la composition chimique des réservoirs (contrainte stœchiomé-
trique de la synthèse des composés généralisés),
Homéostasie faible : constance de la composition chimique d’un organisme tant que la disponibilité du
substrat (i.e. type de nourriture) demeure constante dans l’environnement, et ce, même si la croissance
de l’organisme continue. L’homéostasie faible implique une contrainte sur la dynamique des réservoirs.
Homéostasie structurelle : constance de la forme de l’individu au cours de la croissance (Surface ∝ V
2
3 ),
Homéostasie thermique : constance de la température du corps,
Homéostasie d’acquisition : constance du taux d’alimentation (indépendamment de la disponibilité de
la nourriture).
Les équations des modèles DEB utilisent une notation particulière. Ainsi un terme surmonté d’un point
(e.g. ν˙) indique un taux (par dimension de temps), un terme entouré de crochets (e.g. [E]) indique une
quantité par unité de volume structurel et un terme entouré d’accolades (e.g. {E}) indique une quantité
par unité de surface structurelle. À noter que les modèles DEB peuvent utiliser des paramètres composés
aﬁn de simpliﬁer le modèle et de réduire le nombre de paramètres diﬀérents à estimer. Ainsi, par exemple,





. L’ensemble des paramètres et paramètres composés du DEB sont présentés dans
Kooijman (2010, pp. 498–503).
La théorie DEB fait appel à deux variables d’état qui sont la structure (V) et la réserve énergétique (den-
sité d’énergie [E] = V
E
). Cette partition de la biomasse entre réserve et structure est rendue nécessaire aﬁn
de prendre en compte certaines hypothèses (Kooijman, 2010, 2011b). Ainsi, ces auteurs indiquent que cette
partition permet d’inclure une mémoire métabolique dans la théorie, de lisser les ﬂuctuations dans la dispo-
nibilité des ressources et de prendre en compte la dépendance entre la composition chimique d’un individu
et son taux de croissance. Selon eux, la partition de la biomasse permet également d’obtenir plusieurs points
de compréhension et d’explication de mécanismes intrinsèques aux individus. Ainsi, avec cette partition, il
devient possible de comprendre pourquoi les ﬂux de masse sont la somme linéaire de trois ﬂux d’énergie de
base (assimilation, dissipation, croissance), d’expliquer les tendances observées dans la respiration et dans les
relations liées à la taille du corps normalisée, et de comprendre comment les cellules « décident » d’utiliser
un substrat en tant que source d’énergie ou de construction.
Il est important de noter que si la structure doit être maintenue, ce n’est pas le cas de la réserve.
En plus de ces deux variables d’état, la théorie DEB utilise douze paramètres primaires (Kooijman, 2010;
van der Meer, 2006a) :
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2. eﬃcience d’assimilation κX ,
3. taux d’assimilation maximal surface-spéciﬁque {p˙Am},
4. conductance de l’énergie ν˙,
5. fraction allouée au soma κ,
6. eﬃcience de la reproduction κR,
7. taux de maintenance somatique volume-spéciﬁque [p˙M ],
8. taux de maintenance somatique surface-spéciﬁque {p˙T },
9. coeﬃcient du taux de maintenance de la maturité k˙J ,
10. coûts énergétiques de la croissance par unité de croissance dans le volume structurel [EG],
11. maturité à la naissance EbH ,
12. maturité à la puberté EpH .
L’étude de ces paramètres indique que cette théorie prend en compte la maturité à la naissance et à la
puberté. Ainsi, la théorie DEB décrit trois grandes phases de la vie. La phase embryonnaire où l’organisme
ne se nourrit pas et ne se reproduit pas, la phase juvénile où l’organisme se nourrit mais ne se reproduit pas
et la phase adulte où l’organisme se nourrit et se reproduit. Ces phases sont respectivement séparées par les
étapes de la naissance (embryon → juvénile) et de la puberté (juvénile → adulte).
Le modèle DEB standard issu de la théorie s’intéresse aux organismes isomorphes composés d’une réserve,
d’une structure et se nourrissant sur un type de nourriture (Kooijman, 2010, 2011b). Ce type de modèle
s’applique, en théorie, à une grande partie des animaux. Il peut néanmoins ne pas être approprié pour des
organismes qui peuvent nécessiter plusieurs réserves et/ou plusieurs structures (e.g. plantes) ou ne pas avoir
une croissance de type isomorphe (e.g. bactéries).
V.3 Les modèles toxicodynamiques appliqués à l’analyse des per-
turbations bioénergétiques
Les modèles dose-réponse pourront être appliqués sur un paramètre en particulier du modèle bioéner-
gétique, ce qui permet de déterminer le mode d’action du toxique. En eﬀet, il sera possible de mesurer un
critère de qualité d’ajustement qui permettra de choisir le type d’eﬀet s’ajustant le mieux aux données.
V.3.1 Méthodes basées sur le modèle DAM
Les modèles de type « Damage Assessment Model » (Lee & Landrum, 2006; Lee et al., 2002) posent
l’hypothèse que les eﬀets sont proportionnels aux dommages accumulés avec le temps et que la vitesse
d’apparition de l’eﬀet est proportionnelle à la concentration internalisée (Péry, 2006). L’équation de base de
ce type de modèle se présente sous la forme :
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dD
dt
= kaCi − krD (V.4)
où D représente les dommages accumulés avec le temps, ka le taux d’accumulation des dommages et kr
le taux de réparation des dommages.
L’avantage des modèles de type DAM est qu’ils ne posent intrinsèquement pas d’hypothèse quant à la
possible réversibilité des eﬀets. Ainsi, un kr supérieure à 0 permettra une possible réversibilité d’eﬀet alors
qu’un kr de 0 sera indiqué si les eﬀets sont réputés irréversibles.
Bien que ce type de modèles soit bien adapté à l’analyse des eﬀets d’un toxique, il présente quelques
inconvénients. Ainsi, selon Péry (2006), les modèles DAM, tout comme les modèles basés sur l’équation de
Hill, modélisent mécanistiquement les eﬀets au niveau cellulaire — voire moléculaire — et supposent une
relation linéaire avec les eﬀets au niveau individuel. Or les organismes vivants ont la capacité de gérer les
perturbations cellulaires et moléculaires de faible intensité sans impacts sur les grandes fonctions physiolo-
giques de l’organisme (Kooijman & Bedaux, 1996c ; Kooijman, 2000, 2010, Chap. 6). Pour ces raisons, les
modèles de type DAM sont peu utilisés dans la littérature.
V.3.2 Modèle à seuil de concentration sans eﬀet : le modèle DEBtox
Les modèles DEB appliqués à l’étude des données d’(éco)toxicologie (modèles DEBtox) ont été mis
au point par Kooijman & Bedaux (1996a,b,c) et corrigés par Billoir et al. (2008b). Ce type de modèle pose
l’hypothèse que l’eﬀet sur un paramètre du modèle DEB apparait lorsque la concentration interne en toxique
dépasse un seuil appelé concentration sans eﬀets (NEC, no-eﬀect concentration).
L’utilisation des modèles de type DEBtox est une méthode pertinente pour l’analyse des eﬀets d’un
toxique sur les organismes. En eﬀet, les modèles DEBtox permettent la prise en compte simultanée de
plusieurs critères d’eﬀets — tels que la croissance et la reproduction — et les paramètres estimés sont
indépendants du temps d’exposition au toxique (Billoir et al., 2008b; Jager et al., 2004). De plus, les modèles
de type DEBtox, qui permettent généralement une bonne représentation des eﬀets, font partie des modèles les
plus aboutis pour l’étude des eﬀets toxiques (Ashauer et al., 2006; Péry, 2006) et peuvent prendre en compte
des variations de la concentration d’exposition (Péry et al., 2002a). Ces modèles ont enﬁn été utilisés sur
des organismes provenant de plusieurs niveaux trophiques et d’écosystèmes diﬀérents tels que les crustacés
et micro-invertébrés (Billoir et al., 2008a, 2007; Kooijman & Bedaux, 1996a; Massarin, 2010; Péry et al.,
2003a, 2002a,b), les mollusques (Bourlès et al., 2009; Cardoso, 2007; Ducrot et al., 2010; Pouvreau et al.,
2006; Zimmer et al., 2012; Zimmer, 2013) , les poissons (Augustine, 2012; Augustine et al., 2011; Einarsson
et al., 2011; Pecquerie et al., 2009) ou les nématodes (Alda Álvarez et al., 2006a, 2005, 2006b; Jager et al.,
2005; Swain et al., 2010; Wren et al., 2011).
Benoit Goussen 48 2013
CHAPITRE V. MODÉLISATION MÉCANISTIQUE EN ÉCOTOXICOLOGIE
Les modèles DEBtox peuvent être mis en œuvre pour étudier plusieurs types d’eﬀets tels que des mo-
diﬁcations physiologiques (e.g. modiﬁcation des taux de croissance, des taux de reproduction, de la taille
maximale ou de la taille à la puberté) (Augustine et al., 2012a; Billoir et al., 2008a; Massarin et al., 2011;
Péry et al., 2003a) ou l’analyse de la réponse à un toxique d’organismes ayant sélectionné des stratégies
d’histoire de vie diﬀérentes (Alda Álvarez et al., 2005). Pour ce faire, les modèles DEBtox décrivent cinq
modes d’action des toxiques dont deux avec un impact direct sur la reproduction : (i) surcoût à la création
d’un œuf et (ii) mortalité durant l’ovogenèse et trois avec un impact indirect à la fois sur la reproduction
et sur la croissance des individus : (iii) augmentation des coûts de maintenance, (iv) diminution de l’assi-
milation d’énergie depuis la nourriture et (v) surcoût à la création d’une unité de croissance (Cf. équations
Table V.2, page 49).
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Les modèles de budget énergétique dynamique peuvent être utilisés comme des briques de base dans
la construction des modèles de dynamique de population (Metz & Diekmann, 1986) et s’intégrer dans des
modèles plus complexes s’intéressant au devenir d’une population au cours des générations (e.g. couplage
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DEB-matrice de Leslie, modèles individu-centrés basés sur le DEB) (Beaudouin et al., 2012a; Lopes et al.,
2005; Martin et al., 2013).
Du fait de ces nombreux avantages — pertinence physiologique, inférence de paramètres physiologiques
et toxiques, étude simultanée de diﬀérents critères d’eﬀet, modèles éprouvés —, les modèles utilisés dans
cette thèse sont de type DEBtox.
V.4 Modélisation DEBtox appliquée à C. elegans
Un modèle de type DEBtox pour C. elegans a été développé par Jager et al. (2005). C. elegans ayant
une courbe de croissance de type sigmoïdale (Byerly et al., 1976), il a été nécessaire d’adapter le modèle
DEB général qui prédit une courbe de croissance de von Bertalanﬀy en condition ad libitum. Selon Knight
et al. (2002), la cavité buccale de C. elegans ne grandit que lors des mues alors que le reste de l’organisme
grandit de manière linéaire entre les mues. Jager et al. (2005) ont posé l’hypothèse que ce processus de
croissance induisait une limitation de l’ingestion de nourriture durant les premières phases de vie, entrainant
une croissance initiale plus faible que la croissance tardive. Ces auteurs ont alors introduit une nouvelle
fonction posant l’hypothèse que le taux d’ingestion de C. elegans était taille-dépendant. Ils ont ainsi proposé
l’équation DEB pour C. elegans suivante :
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(V.10c)
avec sf la fonction de limitation de l’ingestion de nourriture taille-dépendant, rB le taux de croissance
de von Bertalanﬀy, RM le taux de reproduction maximum, RMax la reproduction cumulée maximale et g le
ratio d’investissement en énergie. L représente la taille de l’organisme au temps t, L0 la taille à la naissance
(i.e. le début de l’alimentation selon la théorie DEB), Lf la taille à laquelle le taux d’ingestion est à la moitié
du taux d’ingestion maximal et Lp la taille à la puberté. Ces diﬀérentes tailles sont normalisées par la taille
maximale (Linf ) résultant dans les paramètres l, l0, lf , et lp.
Ce modèle a été utilisé à plusieurs reprises pour analyser les eﬀets de toxiques sur C. elegans (Alda Ál-
varez et al., 2006a, 2005; Swain et al., 2010; Wren et al., 2011). Néanmoins, ce modèle présente certaines
inconsistances en posant intrinsèquement l’hypothèse qu’un nématode de petite taille ne sera pas capable de
s’alimenter en cas de faible restriction calorique (Cf. Article II, page 93).
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Les matériels et méthodes utilisés dans le cadre de cette thèse sont présentés en détail au sein des Articles I
(page 75), II (page 95) et III (page 112). L’article I détaille le design expérimental utilisé et l’article II détaille
le modèle mis au point. L’article III détaille la mise en œuvre du modèle sur plusieurs générations. Cette
partie approfondit les choix et méthodes utilisés. Il y sera tout d’abord présenté la population de nématodes
utilisée ainsi que son mode de maintenance. Dans un second temps, les méthodes d’inférence des paramètres
et de calibration des modèles, ainsi que les méthodes d’analyses de ces modèles seront abordées.
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CHAPITREVI
Origine et maintenance de notre population d’étude
VI.1 Population d’intérêt et conditions de maintenance
VI.1.1 Population étudiée
L
’apparition de phénomènes d’adaptation nécessite la présence d’une diversité génétique suﬃsante au
sein de la population étudiée. La souche de référence en laboratoire est la souche de type sauvage N2.
Cette dernière a été isolée en 1957 par Staniland (1957) sur de l’humus utilisé pour la culture de champignons.
Bien que cette souche soit plébiscitée en écotoxicologie (Anderson et al., 2001; Dhawan et al., 1999, 2000;
Dutilleul et al., 2013), du fait notamment de sa culture en laboratoire depuis plus de 50 ans, sa diversité
génétique est très faible. De plus, cette longue conservation en laboratoire a amené la souche N2 à diﬀérer
signiﬁcativement des souches naturelles (Barrière & Félix, 2005b; Félix & Braendle, 2010). Elle n’a par
conséquent pas été retenue pour nos expérimentations. Celle que nous utilisons dans le cadre des expériences
de cette thèse nous a été fournie par Henrique Teotónio (Institut Gulbenkian de Sciences, Portugal). Cette
population est construite à partir de 16 isolats sauvages en utilisant une stratégie d’entonnoir transverse
(Teotónio et al., 2012). Ainsi, Henrique Teotónio et son équipe ont croisé par paires chacun des isolats
sauvages aﬁn d’obtenir des hybrides de deux isolats. Ces hybrides ont alors été eux mêmes croisés aﬁn
d’obtenir des hybrides de quatre isolats. L’hybridation par paires a continué jusqu’à obtenir des hybrides de
16 isolats (Cf. Figure VI.1 page 56). La population a ensuite été maintenue dans des conditions de laboratoire
durant plus de 100 générations et aucune perte signiﬁcative de diversité génétique n’a été observée après que
l’équilibre recombinaison-sélection ait été atteint (Teotónio et al., 2012). Cette population maintient donc
une diversité génétique élevée soutenue par un taux de mâle d’environ 20 à 30% (Teotónio et al., 2012). Ce
taux élevé de mâle — à titre de comparaison, il est de 0,1% pour la souche N2 — permet en eﬀet d’obtenir
une dynamique de population caractérisée par un taux constant de 50% de fécondation croisée estimé par
Teotónio et al. (2012). Chez C. elegans, ce taux de fécondation croisée est fonction du nombre de mâles
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présents, les hermaphrodites ne pouvant pas s’accoupler entre eux, et serait égal à deux fois la fréquence des
mâles (Anderson et al., 2010; Cutter et al., 2003; Stewart & Phillips, 2002). Cela permet, par conséquent,
un maintien de la diversité génétique de la population. De plus, la possibilité d’eﬀectuer des fécondations
croisées facilite la mise en place de phénomènes d’adaptation à de nouveaux environnements (Burt, 2000;
Morran et al., 2009b).
Figure VI.1 – Schéma de la dérivation de la population ancestrale fournie par Henrique Teotónio. Cette
dérivation utilise une stratégie d’entonnoir aﬁn de fournir une population hybride basée sur 16 isolats sau-
vages.
VI.1.2 Maintenance de la population
La maintenance de la population au sein du laboratoire, ainsi que les expérimentations, ont été réalisées
en boites de Petri sur un milieu gélosé, le Nematode Growth Medium (NGM), décrit par Brenner (1974), et
selon un protocole adapté de Stiernagle (2006). Ce type de milieu a été préféré à d’autres milieux couramment
utilisés lors d’étude avec C. elegans que sont les milieux aqueux ou les milieux constitués de sols naturels
ou artiﬁciels (Sochová et al., 2006) qui ne permettent pas d’observation rapide de certains critères d’eﬀets.
Par exemple, l’observation de la longueur ou du succès reproducteur sont plus diﬃciles en milieux aqueux
ou constitués de sol qu’en milieu composé de gélose (agar, translucide).
Le NGM que nous avons utilisé a été modiﬁé aﬁn de répondre à nos besoins expérimentaux (Cf. Dutilleul
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et al., 2013, Article I page 73 et Tableau VI.1). Nous avons remplacé le tampon phosphate (KPO4) par
un tampon HEPES. En eﬀet, la biodisponibilité ainsi que la toxicité de l’uranium, notre polluant d’intérêt,
diminuent très fortement en présence de phosphate inorganique du fait de la création de complexes phosphate-
uranyle (Misson et al., 2009; Mkandawire et al., 2007). Aﬁn d’éviter toute contamination du NGM (stérile
de par son mode de fabrication), et par conséquent des populations de nématodes, par des champignons ou
des bactéries non désirés, les préparations de boites de Petri et de plaques de culture ont été réalisées sous
hotte à ﬂux laminaire, à l’aide de matériel préalablement stérilisé.
Table VI.1 – Composition du Nematode Growth Medium et du M9 modiﬁé pour 1 litre
Composé NGM modifié M9 modifié
H20 975 mL 975 mL
Pastagar (Biorad) 17 g —
NaCl 3 g 5 g
HEPES pH 5,5 25 mL 25 mL
MgSO4 1M 1 mL 1 mL
CaCl2 1M 1 mL —
Cholestérol (5 g L−1) 1 mL —
Une fois le NGM solidiﬁé dans les boites et plaques de culture, il a été ensemencé avec des bactéries, la
nourriture de base de C. elegans. Les bactéries utilisées étaient issues d’une souche d’Escherichia coli (souche
OP50) auxotrophe à l’uracile. Cela permet de limiter le développement bactérien, et par conséquent, d’éviter
la création d’une couche épaisse de bactéries qui entraverait les mesures (Brenner, 1974). À noter que, d’après
une étude réalisée par Abada et al. (2009), bien que E. coli soit la source de nourriture la plus couramment
utilisée lors d’études en laboratoire avec C. elegans, ce dernier lui préfère les bactéries naturellement présentes
dans son milieu naturel. Un jour avant l’ensemencement des boites, une culture de E. coli était réalisée à
partir de bactéries issues d’une seule colonie préalablement isolée (Stiernagle, 2006; Sutphin & Kaeberlein,
2009). Ces bactéries étaient cultivées dans d’un bouillon lysogène (lysogeny broth, LB) disposé dans un
agitateur incubateur (37◦C, 120 rpm) durant 24 heures (DO600 = 3). Les bactéries étaient ensuite lavées
deux fois avec une solution de NaCl à 5 g L−1 aﬁn de retirer le LB qui contient des ions phosphates. Pour ce
faire, les bactéries étaient centrifugées à 3 500 g durant 15 minutes, le surnageant (LB) étaient retiré, puis les
bactéries étaient remises en suspension dans la solution de NaCl. Cette opération était répétée deux fois. Une
étape supplémentaire de centrifugation pouvait également être utilisée aﬁn de concentrer les bactéries dans
un volume plus faible. Les boites de Petri et les plaques de culture pouvaient alors être ensemencées avec
ces bactéries lavées et concentrées à raison de 1 mL concentré 20 fois pour les boite 9 cm et 75 µL concentré
cinq fois pour les plaques 12 puits. Les bactéries étaient ensuite tuées via une exposition aux ultraviolets
durant 15 minutes (Bio-Link Crosslinker, λ = 254 nm ; intensité = 200 µwatt m−2). Cette étape, tuant les
bactéries, permettait d’éviter une croissance inégale des bactéries entre les diﬀérentes boites de Petri, et par
conséquent, l’apparition d’une hétérogénéité de la nourriture entre expériences.
Les populations de nématodes étaient maintenues à 20◦C et 80% d’humidité relative, dans des boites de
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Petri de 9 cm. Les expositions étaient réalisées dans des plaques de culture cellulaire 12 puits. Les nématodes
étaient transférés sur de nouveaux milieux tous les trois jours aﬁn de les conserver dans des conditions de
nourriture ad libitum. Le transfert était réalisé en milieu liquide (M9 modiﬁé, remplacement du tampon
phosphate par un tampon HEPES, Cf. Tableau VI.1) pour les boites de Petri 9 cm aﬁn de conserver un
échantillon de 500 individus représentatifs de la population maintenue. En ce qui concerne les plaques 12
puits, le transfert des nématodes était réalisé individuellement à l’aide d’un ﬁl de platine stérilisé monté sur
une pipette Pasteur (Stiernagle, 2006).
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CHAPITREVII
Estimation des paramètres et analyses de modèle
VII.1 L’estimation des paramètres, la méthode Bayésienne
VII.1.1 Les méthodes d’inférence
Le concept d’inférence en statistique est une démarche consistant à estimer les valeurs des paramètres
d’un modèle à partir des observations. Pour ce faire l’inférence va chercher à minimiser l’écart existant
entre les données simulées (Ysim) et les données observées (Yobs) à l’aide d’approches qui vont utiliser des
méthodes tels que les moindres carrés ou le maximum de vraisemblance par exemple (Figure VII.1, page 60).
L’estimation des valeurs des paramètres d’un modèle peut être réalisée à l’aide de plusieurs méthodes dont
l’inférence fréquentiste et l’inférence Bayesienne. L’inférence fréquentiste pose l’hypothèse que les paramètres
à estimer sont des valeurs ﬁxes inconnues pour lesquelles la notion de distribution de probabilité n’a pas
de sens (Reichert & Omlin, 1997; Rivot, 2003). Ce type d’approche ne prend en compte que les données,
n’utilise pas d’a priori, se base sur l’utilisation échantillons statistiques de la population et utilise des outils
tels que l’estimation du maximum de vraisemblance aﬁn d’inférer les paramètres (Ellison, 1996; Rivot,
2003). Une estimation des valeurs des paramètres utilisant l’inférence fréquentiste donnera une valeur par
paramètre. Ainsi, les seules probabilités considérées sont les probabilités d’échantillonnage conditionnelles
aux paramètres P (x|θ) (Lecoutre, 2005).
L’inférence Bayesienne quant à elle, pose l’hypothèse que les paramètres à estimer ont des distributions
ﬁxes inconnues (Reichert & Omlin, 1997; Rivot, 2003). L’approche Bayesienne permet donc de mettre à jour
les connaissances sur les distributions pour chaque paramètre. Basée sur les règles du théorème de Bayes
(Bayes & Price, 1763), cette approche se base sur l’idée que l’expérimentateur dispose de connaissances
a priori sur le système étudié et que ces connaissances sont révisées sur la base des données observées. La
théorie Bayesienne permet donc, à partir d’un état d’incertitude initial sur les paramètres et une fois les
données observées obtenues, d’obtenir une nouvelle incertitude sur les valeurs des paramètres, exprimant
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Figure VII.1 – Schéma explicatif du processus d’inférence. Les données simulées Ysim par un modèle de
paramètres θ et les données observées Yobs sont injectées dans une fonction de minimisation de la distance
D qui testera plusieurs jeux de paramètres θ aﬁn d’obtenir des valeurs de données simulées tendant vers les
valeurs des données observées
ainsi directement l’incertitude sur la valeur du paramètre conditionnellement aux données observées P (θ|x)
(Albert, 2007; Gelman et al., 2003; Lecoutre, 2005). Selon Rivot (2003), lorsque la taille de l’échantillon
analysé augmente, l’analyse Bayesienne converge vers l’analyse fréquentiste car l’inﬂuence de la vraisemblance
devient prépondérante par rapport à l’inﬂuence de la distribution a priori.
VII.1.2 L’inférence Bayesienne
Selon Billoir et al. (2008a), l’inférence Bayesienne est bien adaptée à la prise en compte simultanée de
données pour des critères d’eﬀets diﬀérents. Ainsi, il est possible d’analyser simultanément des données
de reproduction cumulée et des données de croissance aﬁn d’estimer les paramètres, le poids des deux
jeux de données provenant des choix de modèles d’erreurs de chacun des critères. Un second avantage
de l’inférence Bayesienne est qu’il permet d’obtenir un intervalle de crédibilité déterminé à partir de la
distribution a posteriori. Cet intervalle de crédibilité permet ainsi de conclure légitimement que, pour un IC
de 95%, il y a 95% de chances que le paramètre se trouve dans cet intervalle de crédibilité. Cette notion est
souvent utilisée à tort en statistique fréquentiste où elle est appelée intervalle de conﬁance (avec 1−α = 95%
par exemple) (Billoir, 2008; Billoir et al., 2008a; Lecoutre, 2005). Ainsi, en statistique fréquentiste, l’intervalle
de conﬁance à 95% correspond en réalité au fait que « 95% des intervalles de conﬁance calculés sur l’ensemble
des échantillons possibles contiennent la vraie valeur du paramètre » (Lecoutre, 2005). Cette notion est bien
moins intuitive que l’intervalle de crédibilité Bayesien. Elle nécessite en eﬀet d’imaginer que l’expérience est
répétée une inﬁnité de fois, permettant d’obtenir une inﬁnité d’intervalle de conﬁance qui contiendront alors
la vraie valeur du paramètre avec une probabilité de 1−α (Ellison, 1996; Rivot, 2003). De nombreux auteurs
ont mis en évidence les avantages de l’utilisation de l’inférence Bayesienne dans les domaines de l’écologie, de
la conservation de la biodiversité, de l’écotoxicologie (Billoir, 2008; Billoir et al., 2008a; Dorazio & Johnson,
2003; Ellison, 1996; Johnson et al., 2013; Ludwig, 1996; Rivot, 2003; Wade, 2000) dont :
– la prise en compte simultanée de diﬀérents types de données, en limitant le biais lié à un poids diﬀérent
des données,
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– la prise en compte d’une expertise antérieure (e.g. observations, mesures, connaissances générales liées
au paramètre) ne nécessitant pas de ﬁxer le paramètre pour lequel des informations sont connues,
– la prise en compte des facteurs d’incertitude non contrôlables dans les processus d’inférence,
– la disponibilité immédiate d’un degré de crédibilité du paramètre inféré,
– la possibilité de réduire la taille des échantillons et/ou de limiter le nombre de réplicats.
C’est pour ces diﬀérentes raisons, et car des a priori sur les paramètres du modèle pour le nématode
sont disponibles — de par la littérature et des expériences préliminaires —, que l’inférence Bayesienne a été
préférée à l’inférence fréquentiste dans le cadre de cette thèse.
La distribution de probabilité du paramètre conditionnellement aux données (ou distribution a posteriori)





avec P (θ) la distribution de probabilité du paramètre non conditionnellement aux données (ou distribution
a priori) et P (x) la distribution non conditionnelle des données.
VII.1.3 Distributions a priori
Selon Lecoutre (2005), le choix des distributions a priori est « la pierre d’achoppement de l’inférence
Bayesienne ». Ce choix dépend de résultats d’expériences antérieures (réalisées au sein du laboratoire ou
tirées de la littérature) et d’avis d’expert. Le choix des distributions a priori reﬂétant ce qui est connu
avant d’obtenir les données expérimentales (Billoir et al., 2008a; Rivot, 2003), il doit être eﬀectué à partir de
données n’étant pas incluses dans les données à étudier. Le rôle des distributions a priori étant de reﬂéter un
état de connaissances, ces distributions peuvent être informatives dans le cas où des informations pertinentes
et indépendantes des données étudiées ont été obtenues préalablement à l’étude, ou non informatives dans le
cas où peu ou pas d’information est disponible. Dans ce dernier cas, l’inférence des paramètres sera fondée
sur les seules données disponibles (Rivot, 2003). L’intérêt de l’utilisation de distributions a priori réside aussi
dans la possibilité de réduire les incertitudes sur les distributions a posteriori et d’inférer les paramètres clés
d’un modèle qui ne pourraient être identiﬁés par les seules données (Reichert & Omlin, 1997). A contrario,
en présence d’un grand nombre de données expérimentales, les distributions a priori ont généralement peu
d’eﬀet sur l’estimation des distributions a posteriori. Selon Chen et al. (2000), le choix de la distribution
a priori peut inﬂuencer sensiblement les sorties du modèle. Il est donc nécessaire de faire preuve de prudence
lors de ces choix, de les baser sur de sérieuses connaissances a priori et de prendre en compte cette possible
inﬂuence lors de l’interprétation des résultats.
Les distributions a priori utilisées dans les travaux présentés ici proviennent essentiellement de la litté-
rature. Ainsi, ces distributions sont basées sur les informations fournies par Jager et al. (2005) qui a utilisé
une méthode fréquentiste pour inférer les paramètres d’un modèle DEB à partir de données sur C. elegans
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fournies par Byerly et al. (1976). Un coeﬃcient de variation de 20% a été appliqué à ces distributions aﬁn
de reﬂéter un avis d’expert sur la connaissance tirée de ces a priori. Le choix de la loi de distribution des
paramètres a aussi été eﬀectué sur avis d’expert. Ainsi les paramètres ayant une signiﬁcation biologique
nette (e.g. taux de croissance, taille à la naissance, taille ultime) ont été distribués selon une loi normale
tronquée positive. Les distributions des paramètres pour lesquels peu ou pas d’information était disponible
ont été traitées en utilisant des a priori non informatifs (loi uniforme). En ce qui concerne les paramètres
d’erreur standard, leur distribution a été déterminée en utilisant une distribution a priori non informative
uniforme de forte gamme tel que recommandé par Gelman (2006). De plus amples informations quant aux
distributions utilisées sont disponibles dans l’Article II (page 93).
VII.1.4 Méthodes d’échantillonnage en Bayesien
Les méthodes de Monte Carlo par chaînes de Markov (Markov Chain Monte Carlo, MCMC) permettent
d’obtenir des tirages d’une variable aléatoire dont la loi de distribution est connue à une variable près (Billoir,
2008). Il s’agit d’une manière classique de simuler une distribution a posteriori de modèles complexes en
Bayesien (Albert, 2007; Rivot, 2003). Les tirages eﬀectués à l’aide d’une chaîne de Markov ne dépendent que
du pas de temps précédent et l’état stable de ces chaînes correspond à la distribution a posteriori P (θ|x)
(Billoir, 2008; Rivot, 2003). Ainsi, selon le processus Markovien, un échantillon {θ1 . . . θn} sera tiré dans
lequel deux tirages successifs θi−1 et θi seront autocorrélés. Lorsque les chaines MCMC auront convergé vers
leur état stationnaire, les caractéristiques d’intérêt de la loi a posteriori (e.g. moyenne, variance, quantiles)
pourront être estimées directement à partir de l’échantillon (Rivot, 2003). Les tirages peuvent être eﬀectués
à l’aide de plusieurs types d’algorithmes dont les deux principaux sont l’algorithme Metropolis-Hastings
(Hastings, 1970; Metropolis et al., 1953) et l’algorithme Gibbs, ce dernier étant un cas particulier du premier
(Casella & George, 1992; Geman & Geman, 1984). L’algorithme de Metropolis-Hasting va converger vers
une distribution a posteriori des paramètres en favorisant les valeurs de paramètres les plus probables en
fonction des données observées. En eﬀet, à chaque itération, l’algorithme va proposer un point paramètre
candidat (θ∗) à partir du tirage en cours (θi−1) dans une distribution conditionnelle (P (θ∗|θi−1)). Ce point
candidat sera accepté ou refusé selon une probabilité calculée par l’algorithme. Si le point est accepté, θi = θ∗,
sinon θi = θi−1. Cet algorithme contient une composante aléatoire permettant un parcours de l’ensemble de
l’espace des paramètres. Néanmoins, d’après Billoir (2008), si le paramètre est de grande dimension, il peut
être diﬃcile d’assurer une bonne convergence de l’algorithme. L’algorithme de Gibbs a été proposé comme
étant un cas particulier de l’algorithme de Metropolis-Hasting acceptant toujours les points paramètres
candidats successifs. Cette particularité rend la mise en œuvre de l’inférence Bayesienne plus pratique. Les
échantillonnages réalisés dans le cadre de cette thèse ont donc été eﬀectués en utilisant l’algorithme de Gibbs.
Pour ce faire, le logiciel JAGS a été utilisé.
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VII.1.5 Logiciel JAGS
Le logiciel JAGS (pour Just Another Gibbs Sampler) a été mis au point par Plummer (2003). Ce logiciel,
clone compatible du logiciel — désormais non maintenu— BUGS (Bayesian inference Using Gibbs Sampling),
est un logiciel multi-plateforme qui présente l’avantage d’être interfaçable avec le logiciel de statistique R
(R Core Team, 2012) à travers l’utilisation du package rjags. JAGS est donc un programme permettant
d’inférer des paramètres en utilisant une méthode Bayesienne via l’utilisation de MCMC et de l’algorithme
de Gibbs. Le logiciel permet de lancer simultanément plusieurs chaînes de Markov, ce qui permet d’obtenir
des informations sur la convergence des chaînes. En eﬀet, il devient alors possible de vériﬁer que chaque
chaîne a bien convergé et que l’ensemble des chaînes converge vers une même limite. Le fonctionnement
de JAGS nécessite cinq étapes : (i) déﬁnition du modèle, (ii) compilation du modèle, (iii) initialisation,
(iv) adaptation et burn-in et (v) monitoring. Les autres étapes, telles que l’analyse de convergence ou la
réalisation de graphiques d’ajustement sont à réaliser en dehors de JAGS, en utilisant le package coda de R.
Lors de la phase d’adaptation, les échantillonneurs utilisés par le modèle peuvent modiﬁer leur comportement
aﬁn d’améliorer l’eﬃcacité générale de l’algorithme (un test interne permet de vériﬁer si l’eﬃcacité optimale
est atteinte). La phase de burn-in correspond, quant à elle, à un run initial qui ne sera pas conservé. Cela
permet de rapprocher l’algorithme du point de convergence avant la phase de monitoring. Une estimation
des paramètres avec le modèle JAGS nécessite trois types d’informations, à savoir : le modèle avec ses
distributions a priori, les données à étudier et enﬁn des valeurs initiales. À noter que les valeurs initiales
peuvent être déterminées par JAGS dans le cas où elles ne seraient pas implémentées (utilisation de valeurs
« typique » de la distribution a priori choisi ; Plummer, 2012). Des scripts JAGS de modèles nématode sont
présentés en Annexe A (page 165).
VII.2 Analyses du modèle
Les modèles DEB et DEBtox comportent un grand nombre de paramètres. Ainsi, dans le cas des modèles
utilisés dans cette thèse, 13 paramètres sont utilisés dont trois liés à l’eﬀet du toxique. Une optimisation
de ce nombre de paramètres permet d’améliorer la vitesse des estimations. Il est par conséquent important
d’analyser les incertitudes pouvant se propager au sein du modèle et d’identiﬁer les paramètres les plus
inﬂuents sur les sorties du modèle. Pour ce faire, deux méthodes peuvent être utilisées. Il s’agit de l’analyse
d’incertitude et de l’analyse de sensibilité. Ce type d’analyse a été eﬀectué dans le cadre de l’Article II
(page 93).
VII.2.1 Analyse d’incertitude
L’analyse d’incertitude d’un modèle permet d’obtenir des informations sur l’incertitude associée aux
prédictions du modèle et si possible de réduire cette incertitude. Les incertitudes existantes sur un modèle
peuvent avoir plusieurs origines et, ainsi, être liées aux équations du modèle, aux variables d’entrée ou aux
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paramètres. Ces incertitudes peuvent également être de diﬀérents types tels qu’un manque de connaissance,
des erreurs de mesure ou d’échantillonnage ou liées à l’incertitude intrinsèque du modèle (e.g. liée à l’algo-
rithme, aux incertitudes de calcul). Une analyse d’incertitude nécessite plusieurs étapes. La première étape
consiste à déﬁnir les distributions des paramètres et des variables d’entrée (zi). Cette étape est réalisée de la
même manière que pour la déﬁnition des distributions a priori utilisées dans l’inférence Bayesienne. Ainsi,
les distributions des paramètres sont tirées de la littérature, de données préalablement acquises, ainsi que
d’avis d’expert. La seconde étape de l’analyse d’incertitude consiste en la génération d’échantillons à partir
des distributions déﬁnies. Cette phase a pour objectif de générer un nombre de paramètres et de variables
(zi) suﬃsant pour couvrir l’espace de manière dense. Diverses méthodes d’échantillonnage peuvent être em-
ployées (e.g. échantillonnage stratiﬁé, hypercube latin, échantillonnage aléatoire, Figure VII.2, page 65). Le
choix de la méthode d’échantillonnage est souvent lié au temps de calcul disponible. La troisième étape est
liée au calcul des sorties y(z) pour chaque série de zi. La durée de cette étape, fortement consommatrice de
temps de calcul, dépend de la complexité du modèle et de la stratégie d’échantillonnage choisie. La dernière
étape consiste à analyser les distributions des sorties.
Dans le cadre de l’analyse d’incertitude menée dans cette thèse, le temps de calcul n’étant pas un facteur
limitant, une méthode d’échantillonnage aléatoire par Monte Carlo a été utilisée. À noter qu’une distribution
triangle a été utilisée dans le cadre de l’analyse d’incertitude là où une distribution normale était utilisée lors
de l’inférence Bayesienne. Cette distribution triangle, présentant un a priori moins fort sur la moyenne de
l’échantillon permet de parcourir un espace plus vaste, résultant en une analyse d’incertitude plus robuste.
Les autres paramètres étaient distribués selon une loi uniforme non informative. La Figure VII.3 (page 65)
présente des représentations graphiques des loi utilisées.
VII.2.2 Analyse de sensibilité
L’analyse de sensibilité, quant à elle, vise à identiﬁer les paramètres et les variables qui inﬂuencent le
plus les sorties du modèle aﬁn d’améliorer les connaissances et la précision de ces derniers, et en parallèle,
d’identiﬁer les paramètres et variables qui inﬂuencent le moins les sorties du modèle aﬁn de pouvoir les ﬁxer
si nécessaire (Saltelli et al., 2008). L’analyse de sensibilité peut être soit locale (i.e. analyse de la variation
de la sortie lorsque le paramètre d’entrée varie autour d’une valeur de référence) soit globale (i.e. analyse de
la variation de la sortie lorsque le paramètre d’entrée varie sur toute sa plage de variation) (Figure VII.4,
page 66). L’analyse de sensibilité reprend sensiblement les mêmes étapes que l’analyse d’incertitude. Les
diﬀérences se situent à la première étape, où des sorties discrètes à analyser seront déﬁnies en plus des
distributions, et à la dernière étape où un calcul des indices de sensibilité sera réalisé (Saltelli et al., 2008).
L’analyse de sensibilité peut être réalisé au moyen de nombreuses méthodes telles que l’analyse de variance,
la méthode de Sobol (Saltelli, 2002; Sobol’, 1993), la méthode FAST (Saltelli et al., 1999) ou la méthode de
Morris (Morris, 1991). Le choix d’une méthode est le plus souvent lié à un compromis entre l’exploration
de l’espace souhaité, le nombre de paramètres du modèle et le temps de calcul disponible. La Figure VII.5
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Figure VII.2 – Exemples de méthodes d’échantillonnage (selon Monod 2013)
Figure VII.3 – Exemples de loi de distributions de paramètres. Sont présentées des lois triangle (de moyenne
µ et bornes a et b), normale (N (µ, σ)) et uniforme (U [a, b])
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(page 67) présente un choix de la méthode à utiliser en fonction du nombre de paramètres et du nombre de
simulations disponibles. Du fait du nombre important de simulations disponibles et du nombre de paramètres
des modèles DEBtox, la méthode choisie pour réaliser l’analyse de sensibilité du modèle présenté dans
l’Article II (page 93) est la méthode de Sobol. Cette méthode, globale et indépendante du modèle, quantiﬁe
la contribution de la variance de chaque paramètre du modèle à la variance totale des sorties du modèle. La
méthode de Sobol permet le calcul de l’indice de sensibilité de premier ordre (Si) et de l’indice de sensibilité
total (TSi) d’un paramètre. Ce dernier correspond à la somme de tous les indices de sensibilité impliqués
dans le paramètre en question. Ainsi, dans le cas d’un modèle à trois paramètres i,j et k, l’indice de sensibilité
total est calculé comme suit : TSi = Si + Sij + Sik + Sijk (Saltelli et al., 2008, pages 174–180). Dans le
cadre des travaux de cette thèse, une analyse globale a été menée car elle permet l’exploration de l’ensemble
de l’espace de variation possible des paramètre et permet, par conséquent, une meilleure compréhension de
l’inﬂuence des paramètres. En eﬀet, selon Faivre et al. (2013), une analyse de sensibilité locale n’est pas
indiquée pour étudier les eﬀets de facteurs incertains qui peuvent varier sur un domaine important.
Figure VII.4 – Schéma explicatif des diﬀérences entre l’analyse de sensibilité globale et l’analyse de sensi-
bilité locale. Dans le cas de l’analyse locale, il s’agit d’une analyse de la variation de la sortie (y(z)) lorsque le
paramètre d’entrée (z) varie autour d’une valeur de référence (z0). Dans le cas de l’analyse globale, il s’agit
d’une analyse de la variation de la sortie (y(z)) lorsque le paramètre d’entrée (z) varie sur toute sa plage de
variation (selon Makowski 2013)
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Figure VII.5 – Grille de choix de méthode d’analyse de sensibilité (selon Mahévas 2013)
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CHAPITRE VIII. EXPOSITION MULTIGÉNÉRATIONNELLE À L’URANIUM
CHAPITREVIII
Exposition multigénérationnelle de C. elegans à de l’uranium
VIII.1 Présentation du chapitre
L
’exposition chronique de populations naturelles à des conditions stressantes peut induire l’apparition
de pressions de sélection nouvelles qui, s’ajoutant aux forces de sélection naturelles, peuvent conduire
à la mise en place de processus d’évolution adaptatifs (Bickham, 2011; Coutellec & Barata, 2011; Coutellec
et al., 2011). Aﬁn de mieux comprendre et de quantiﬁer la réponse des populations de nématodes stressées,
une étude d’écotoxicologie évolutive a été menée. Pour ce faire, nous avons analysé l’évolution des traits
d’histoire de vie et de la relation dose-réponse de deux populations de nématodes en fonction de la présence
ou non d’une forte pression de sélection par une exposition durant 16 générations. Cet article présente une
analyse statistique non mécanistique des eﬀets de l’uranium sur les traits d’histoire de vie d’une population
de C. elegans. Une partie des données produites sera utilisée aﬁn de mettre au point un modèle mécanistique
permettant une analyse biologiquement plus pertinente (Cf. Article II, page 93). Ce dernier sera alors appliqué
à l’ensemble des générations d’étude aﬁn d’évaluer l’évolution des paramètres physiologiques et toxicologiques
du modèle produit (Cf. Article III, page 110). Enﬁn, les analyses non mécanistiques eﬀectuées dans l’Article I
serviront de référentiel pour les deux autres articles.
VIII.2 Plan expérimental succinct
Aﬁn d’étudier les eﬀets à long terme d’une exposition à l’uranium sur C. elegans, le design expérimental
consistait en la dérivation de deux populations issues de la population d’élevage maintenue au laboratoire
et en l’étude de l’évolution de ces populations. La première était maintenue dans un environnement non
contaminé (population MGC) et la seconde était exposée à une concentration nominale en uranium de
1,1 mM (population MGU). Ce niveau d’exposition correspond à une force de sélection forte induisant une
réduction de la fécondité de C. elegans de plus de 60% (Dutilleul, 2013). Les deux populations ont été
maintenues durant 16 générations. À certaines générations d’intérêt (générations 0, 2, 3, 6, 12, et 16), des
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individus provenant des deux populations ont été exposés à une gamme de concentration en uranium. Un
suivi quotidien et individuel de la croissance, de la reproduction et de la survie était eﬀectué.
VIII.3 Matériel supplémentaire
Cet article contient des ﬁgures supplémentaires qui sont présentées en annexe B (page 171).
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The assessment of toxic eﬀects at biologically and ecologically relevant scales is an important challenge
in ecosystem protection. Indeed, stressors may impact populations at much longer term than the usual
timescale of toxicity tests. It is therefore important to study the evolutionary response of a population
under chronic stress. We performed a 16-generation study to assess the evolution of two populations of
the ubiquitous nematode Caenorhabditis elegans in control conditions or exposed to 1.1 mM of uranium.
Several generations were selected to assess growth, reproduction, survival, and dose-responses relationships,
through exposure to a range of concentrations (from 0 to 1.2 mM U) with all endpoints measured daily. Our
experiment showed an adaptation of individuals to experimental conditions (increase of maximal length and
decrease of fecundity) for both populations. We also observed an increase of adverse eﬀects (reduction of
growth and fertility) as a function of uranium concentration. We pointed out the emergence of population
diﬀerentiation for reproduction traits. In contrast, no diﬀerentiation was observed on growth traits. Our
results conﬁrm the importance of assessing environmental risk related to pollutant through multi-generational
studies.
Keywords: Caenorhabditis elegans — Multi-generations experiment — Evolutionary eco-
toxicology — Uranium
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VIII.4 Introduction
Ecological risk assessment relies directly on the ability to assess risk at biologically and ecologically
relevant scales. When targeting ecosystems protection, the relevant ecological timescales would be at least
four generations of exposed populations in order to neglect acclimation eﬀects (Gagliano & McCormick, 2007;
Mousseau & Fox, 1998; Muyssen & Janssen, 2004; Räsänen & Kruuk, 2007; Scheiner, 1993). However, until
recent years and the emergence of the concept of evolutionary ecotoxicology, most of the ecotoxicological
studies do not even cover one full generation, as only partial life cycle tests are more common that full life
cycle ones. Consequently there are only a few datasets and models that account for adaptive processes which
may appear in a population submitted to stressful conditions for several generations. However, if chronically
applied, a stressful condition may constitute a selective pressure in natural populations (Bickham, 2011;
Coutellec et al., 2011), leading to evolutionary adaptive processes (Coutellec & Barata, 2011). As also noted
by Dutilleul et al. (2013), modiﬁcations in the environment such as the apparition of pollutants can lead a
population to three types of responses. Whereas the ﬁrst two, i.e. within-individual phenotypic plasticity
(Scheiner, 1993) and cross-generation phenotypic plasticity (Räsänen & Kruuk, 2007) can be detected during
the ﬁrst two generations of the experiment, the third type, local adaptation (Hendry & Gonzalez, 2008) can
only be detected by studying more generations (Hoﬀmann & Merilä, 1999).
The free living nematode Caenorhabditis elegans (Maupas, 1900) is a relevant biological model for evo-
lutionary ecotoxicology assessments because of its short life span, short life cycle, small size, high fecundity
and ease to culture in laboratory conditions (Brenner, 1974; Byerly et al., 1976). This nematode is therefore
widely used in the assessment of pollutant eﬀects (Boyd et al., 2003; Harada et al., 2007; Shen et al., 2009;
Sochová et al., 2007; Swain et al., 2004, 2010) and of evolutionary responses (Lopes et al., 2008; Morran
et al., 2009a,b). C. elegans reproduces by androdioecy (hermaphrodites can self-fertilize, the presence of
male is optional) and according to Morran et al. (2009a), facultative outcrossing may facilitate adaptation
to stress.
Our study focused on uranium as pollutant of interest. It is a radioactive heavy metal naturally found in
the environment. Uranium is both a chemical and radiological toxicant. Nevertheless, its chemical toxicity
is considered to be dominant over its radiotoxicity (Sheppard et al., 2005; Zeman et al., 2008). The soil
concentration of natural uranium is around 0.008 mM (2 mg kg−1) but it can reach up to 0.2 to 4.2 mM U
(50 to 1000 mg kg−1) in contaminated areas (Ribera et al., 1996; UNSCEAR, 2000).
In the present study, in order to better evaluate the eﬀects of a long-term exposure to uranium on
a nematode population, we compared the evolution of growth, reproduction, survival, and dose-response
relationships for uranium in two populations of C. elegans (a control population and a population exposed
to a sublethal concentration of uranium) exposed over 16 generations. The aim of this study is to better
evaluate the modiﬁcation of the response to uranium throughout the generations. Preliminary studies showed
a decrease of fecundity by over 60% for C. elegans individuals exposed to 1.1 mM U (data not shown). Due
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to this strong selection pressure, only 40% of the individuals are selected for the next generation. This would
induce a selection of around 2.5% of the individuals at the fourth generation. Regarding this background, we
expected a rapid evolution of the exposed population in less than four generations followed by stabilization.
VIII.5 Materials and Methods
VIII.5.1 Test organism
Caenorhabditis elegans is an ubiquitous free nematode. It measures 250 µm long at hatching and up
to 1.4 mm at adult stage. This nematode is a powerful model in evolutionary ecotoxicology experiments
because of its short life cycle (C. elegans breeds in three days at 20◦C), its short life span (21 days at 20◦C),
and its high fecundity (Byerly et al., 1976).
The C. elegans population EEV-A0 used in this study was created by Teotónio et al. (2012) from a
mixture of 16 wild isolates. These authors derived their androdioecious population through a funnel cross
strategy. Brieﬂy, two-isolate hybrids were obtained by crossing, in a pair-wise fashion, each of the wild iso-
late. Then four-isolate hybrids were obtained by intercrossing in a pair-wise fashion the two-isolate hybrids.
Hybridizations continued until the 16-isolate hybrids were created. The population was then maintained
over 140 generations. They did not observe signiﬁcant loss of genetic diversity after recombination-selection
equilibrium was mostly reached. As the EEV-A0 population is genetically highly diverse, adaptation pro-
cesses may be expected to occur. Indeed, such kind of adaptive response can only be observed when genetic
variation is suﬃcient in the studied population. This population is composed of around 30% of males.
In the present study, two populations were derived from this strain. Nematode populations were main-
tained at 20◦C, 80% RH in 9 cm Petri dishes ﬁlled with nematode growth medium (NGM) seeded with
Escherichia coli strain OP50 (Brenner, 1974; Stiernagle, 2006).
VIII.5.2 Multigeneration exposure
Two populations were derived from the EEV-A0 population. Nematodes were washed oﬀ the Petri-
dishes of the EEV-A0 population with a M9-modiﬁed buﬀer (use of HEPES buﬀer instead of potassium
phosphate buﬀer). The nematodes we picked up were then pooled in a 15 mL falcon tube and the number
of individuals in the tube was estimated based on three sample drops of 5 µL (Teotónio et al., 2012). Then
volumes corresponding to 500 individuals were transferred to three new 9 cm Petri dishes for each population.
Two populations were followed over 16 generations on 9 cm Petri dishes. One population was the control
population (thereafter called MGC), the other was exposed to a nominal concentration of 1.1 mM of uranium
(thereafter called MGU). The Petri dishes were ﬁlled with NGM which had to be modiﬁed compared to the
experimental conditions by Teotónio et al. (2012). We replaced 25 mM of potassium phosphate buﬀer (pH 6)
by 25 mM of HEPES buﬀer (pH 5.5, Sigma-Aldrich, France). Indeed, in presence of inorganic phosphate,
uranium bioavailability and toxicity decrease due to the formation of an uranyl phosphate complex (Misson
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et al., 2009; Mkandawire et al., 2007). The uranium stock solution was obtained by a dilution of uranyl
nitrate (UO2(NO3)2, 6H2O, Sigma-Aldrich, France). Uranium solution was added to the modiﬁed NGM just
before ﬂowing the plates. 100 µL of NGM samples were collected for each treatment and stored at 4◦C. The
samples were digested with a combination of 1 mL HNO3 and 1 mL H2O2 at 90◦C prior to measurement
with ICP-AES (Optima 4300 DV, Perkin-Elmer, USA; detection limit 0.04 µM).
E. coli OP50 cultures were grown overnight in L-Broth rich medium at 37◦C. Then cultures (OD600 = 3)
were washed twice with a 5 g L−1 NaCl solution in order to remove LB medium, since it contains phosphate.
Petri dishes were seeded with 1 mL of a 20:1 mixture and left overnight to allow the bacterial culture to dry.
Petri dishes were then exposed to UV doses (Bio-Link Crosslinker, λ = 254 nm; intensity = 200 µwatt m−2)
for 15 minutes to stop bacterial growth and to avoid uncontrolled heterogeneity in food availability between
populations. Indeed, Boyd et al. (2003) showed that C. elegans responses to heavy metal toxicant can be
function of the food availability. The nematodes were assumed to be fed ad libitum.
Every three days, nematodes were washed oﬀ the Petri dishes with a M9-modiﬁed solution. Nematodes
picked up from all Petri dishes of one population were pooled in a 15 mL falcon tube in order to avoid
increasing the number of groups to be followed which permitted to match our technical facilities. The
number of individuals in a tube was estimated based on three sample drops of 5 µL (Teotónio et al., 2012).
Then the volume corresponding to 500 individuals was transferred to three new Petri dishes.
VIII.5.3 Toxicity test
At generations 0, 2, 3, 6, 12, and 16, individuals from both populations were exposed to a range of 7
concentrations of uranium: 0 (control), 0.1, 0.3, 0.5, 0.9, 1.1, 1.2 mM U. For this purpose 12-well tissue-plates
were used. Contamination protocol was the same as for 9 cm Petri dishes. Around 60 gravid hermaphrodites
were randomly picked up from respectively MGC and MGU population plates. These individuals were placed
on two set of new plates (one set by population) and allowed to lay eggs for 90 minutes. Eggs were then
deposited in the 12-well tissue-plates. One egg was deposited per well and at least 12 wells were used for
each concentration and each population. Survival, growth, and egg laying were monitored individually for
8 days. Survival was measured by stimulating each worm with a platinum transfer pick. The nematode
was scored as dead if no head or body movement was triggered by three repeated stimulations (Sutphin &
Kaeberlein, 2009; Swain et al., 2004). Nematodes were photographed daily using a stereomicroscope (ZEISS
SteREO Discovery V20, x240 and x160 magniﬁcation respectively for juveniles and adults) coupled with a
computer-connected camera (Nikon D5000). Body length was measured using ImageJ software (Rasband,
2012) and a micrometer scale measure. Egg laying was recorded by visual scoring. The few worms that were
lost by crawling oﬀ the plate or desiccating on the sides of the plates were removed from data. Similarly,
individuals that could not be sexed were discarded. As all individuals exposed at a nominal concentration
of 1.1 mM U for the generation 0 did not grow enough to be sexed and since we did not observed any sexual
diﬀerences for individuals of this length, we decided to include them as both male and hermaphrodite in the
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Figure VIII.1: Schematic overview of the experimental design. The A0 population is the original population.
Uranium population (MGU) was exposed to 1.1 mM U during all the experiment. Uranium population (MGU) and
Control population (MGC) were transferred in new dishes every three days. For selected generations, eggs were
collected in MGC and MGU and were respectively submitted to toxicity tests
analysis. The experimental design is presented in Figure VIII.1.
VIII.5.4 Data analysis
Growth data were modelled thanks to a Gompertz model:








where Linf is the maximal length, L0 is the hatching length and a is a constant related to growth
rate. Cumulated egg laying at 126 hours post hatching was assumed to be total egg laying (called fecundity
thereafter) as we observed no egg laying after this period in all preliminary experimentations in the laboratory.
Eﬀects of uranium on Linf , L0, a and fecundity were tested through an analysis of variance with
Dunnett’s and Tukey’s all-pair comparison tests as post hoc comparison tests. Model adjustment and
statistical analysis were performed with the statistical computing software R 2.15 (R Core Team, 2012).
Dose-responses and half maximal eﬀective concentration (EC50) were calculated using a logistic model
ﬁtted with least squares optimization method using the “drc” R-package (Ritz & Streibig, 2005). Results
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Figure VIII.2: Two examples (a and b) of C. elegans length (µm) in relation to age (hour since hatching). Observed
data are represented by points, the Gompertz model (Eq. VIII.1) is represented by the regression line. “a” corresponds
to data obtained with individuals exposed to control conditions with the following estimated parameters values:
maximal length (Linf ) = 1370 µm, hatching length (L0) = 182 µm, and growth rate (a) = 0.028. “b” corresponds to
data obtained with individuals exposed to 1.2 mM U with the following estimated parameters values maximal length
(Linf ) = 731 µm, hatching length (L0) = 191 µm, and growth rate (a) = 0.027
are considered as statistically signiﬁcant if the p-value is less than 0.05.
VIII.6 Results
VIII.6.1 Actual exposure concentrations
Initial uranium concentrations in the NGM obtained by ICP-AES were close to nominal concentration.
We observed less than 10% of diﬀerences in 82% of the cases and less than 15% in 94.6%. The most important
diﬀerence was observed on the toxicity test at 1.1 mM U for the generation 0 (measured at 1.48 mM U). In
order to facilitate the reading of this study, nominal concentrations are used in ﬁgures and in the text.
VIII.6.2 Model Fitting
The Gompertz model we used (Eq. VIII.1) provided a relevant ﬁt of the growth data we obtained either
for male or hermaphrodite individuals. Indeed, the R2 value was greater than 0.8 in 81% of the cases (>
0.9 in 61%) for males and greater than 0.8 in 77% of the cases (> 0.9 in 56%) for hermaphrodites. As
illustrated by Figure VIII.2, all the cases with a R2 below 0.8 were caused by scattered data (Fig.VIII.2b).
The parameters estimates were consistent with physiological data and literature (Altun & Hall, 2009; Araiz
et al., 2008; Byerly et al., 1976).
VIII.6.3 MGC life cycle parameters
For maximal length, male maximal length was constant throughout the generations (Anova F5,30 =
1.001, p = 0.434, Fig. VIII.3A). In contrast, hermaphrodite individuals showed a signiﬁcant increase until
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Figure VIII.3: Male (A) and hermaphrodite (B) maximal length Linf (µm) for individuals issued from MGC
(Control population) and MGU (Uranium population) exposed to control conditions or 1.1 mM U, as a function of
the generation. Each point represents the Linf value of the model (Eq. VIII.1) ﬁtted using all the replicates for each
treatment. Linf Control [0] represents maximal length for MGC exposed to control conditions, Linf Control [1.1]
represents maximal length for MGC exposed to 1.1 mM U, Linf Uranium [0] represents maximal length for MGU
exposed to control conditions, and Linf Uranium [1.1] represents maximal length for MGU exposed to 1.1 mM U.
generation six and remained constant afterwards (Anova F5,30 = 3.521, p = 0.013, Fig. VIII.3B). The
hatching length oscillated throughout the generations in males and hermaphrodites (Anova Table VIII.1,
Fig. VIII.4). Fecundity showed a signiﬁcant decrease until generation three and remained constant afterwards
(Anova F4,244 = 34.56, p < 0.001, Fig. VIII.5).
VIII.6.4 MGU life cycle parameters
The male hatching length (L0) was positively impacted by the uranium concentration (Anova Ta-
ble VIII.1) starting from 1.1 mM U (Dunnett post-hoc test p < 0.001). The hermaphrodite hatching length
(L0) was impacted by the uranium concentration for 1.1 mM U (Anova Table VIII.1, Dunnett post-hoc test
p = 0.02). For all generations and both populations, there was a signiﬁcant decrease of maximal length as
a function of uranium exposure (Anova Table VIII.1, Fig. VIII.3, B.1, and B.2) starting from 1.1 mM U for
both male and hermaphrodite individuals (Dunnett post-hoc test p < 0.001). In the same way, fecundity
was decreased as a function of uranium exposure concentration (Anova Table VIII.1, Fig. VIII.5, and B.3)
starting from 0.9 mM U (Dunnett post-hoc test p < 0.001). Under conditions of constant exposure (i.e.
MGU population and toxicity test at 1.1 mM U) maximal length and fecundity were smaller than in control
conditions (i.e. MGC population and toxicity test at 0 mM U) by over 20% and 60% whatever the gener-
ation. For both populations and both males and hermaphrodites, the third Gompertz parameters (a) were
not impacted by uranium concentration (Anova Table VIII.1).
Statistical analysis in Table VIII.1 show that growth parameters (L0, Linf , a) did not diﬀer between
the two populations (MGC and MGU). In contrast, fecundity was clearly decreased in MGU population
compared to MGC population (Anova Table VIII.1, Fig. VIII.5, and B.3).
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Table VIII.1: Anova results for maximal length (Linf ), hatching length (L0), growth rate (a), and fecundity with
Population (P), Generation (G), and Concentration (C) as factors.
Observed traits Variable d.f. F value p value
L0 for male Population 1 0.893 0.352
Generation 5 54.240 < 0.001 ***
Concentration 6 11.490 < 0.001 ***
PxG 5 1.603 0.191
PxC 6 2.229 0.069
GxC 30 4.836 < 0.001 ***
Residuals 29
L0 for hermaphrodite Population 1 0.722 0.403
Generation 5 33.370 < 0.001 ***
Concentration 6 4.011 0.005 **
PxG 5 0.550 0.737
PxC 6 0.275 0.944
GxC 30 1.802 0.058
Residuals 29
Linf for male Population 1 0.087 0.770
Generation 5 12.280 < 0.001 ***
Concentration 6 45.610 < 0.001 ***
PxG 5 0.432 0.822
PxC 6 1.459 0.227
GxC 30 10.430 < 0.001 ***
Residuals 29
Linf for hermaphrodite Population 1 1.988 0.169
Generation 5 32.650 < 0.001 ***
Concentration 6 159.400 < 0.001 ***
PxG 5 0.653 0.662
PxC 6 0.213 0.970
GxC 30 6.771 < 0.001 ***
Residuals 29
a for male Population 1 1.556 0.222
Generation 5 0.892 0.499
Concentration 6 1.054 0.412
PxG 5 1.045 0.411
PxC 6 1.243 0.314
GxC 30 0.883 0.632
Residuals 29
a for hermaphrodite Population 1 0.599 0.445
Generation 5 1.377 0.262
Concentration 6 0.633 0.703
PxG 5 0.241 0.941
PxC 6 0.843 0.547
GxC 30 0.810 0.715
Residuals 29
Fecundity Population 1 5.335 0.021 *
Generation 4 80.870 < 0.001 ***
Concentration 6 231.200 < 0.001 ***
PxG 4 1.409 0.230
PxC 6 0.315 0.929
GxC 23 3.192 < 0.001 ***
PxGxC 22 0.754 0.782
Residuals 462
Main eﬀects and ﬁrst-order interaction are presented for both male and hermaphrodite for the estimated pa-
rameters Linf , L0, and a. Main eﬀects, ﬁrst-order, and second-order interactions are presented for fecundity.
d.f. represents the number of degrees of freedom, and F value represents the value of the Fisher statistic.
* = p value < 0.05, ** = p value < 0.01, and *** = p value < 0.001.
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Figure VIII.4: Male (A) and hermaphrodite (B) hatching length L0 (µm) for individuals issued from MGC (Control
population) and MGU (Uranium population) exposed to control conditions or 1.1 mM U, as a function of the
generation. Each point represents the L0 value of the model (Eq. VIII.1) ﬁtted using all the replicates for each
treatment. L0 Control [0] represents hatching length for MGC exposed to control conditions, L0 Control [1.1]
represents hatching length for MGC exposed to 1.1 mM U, L0 Uranium [0] represents hatching length for MGU
exposed to control conditions, and L0 Uranium [1.1] represents hatching length for MGU exposed to 1.1 mM U.
VIII.6.5 Dose response relationship
Our data showed that dose-responses for Linf and fecundity hardly varied whatever the population
throughout the generations for hermaphrodite individuals (Table VIII.2). Dose-responses for Linf for male
individuals were irrelevant due to a lack of power at some toxicity test concentrations.
VIII.7 Discussion
In this study, the eﬀects of uranium on growth, reproduction, survival, and evolution of dose-responses
of individuals from two populations (control and exposed) of C. elegans were assessed.
In our experiment, we found at all generations eﬀects of uranium on maximal length and fecundity. The
NOEC for growth of hermaphrodites and male was 0.9 mM U. The NOEC for reproduction was 0.5 mM U.
Muscatello & Liber (2009) found eﬀects on Chironomus tentans growth at concentrations above 157 µg L−1
and a NOEC of 39 µg L−1 (≈0.6 µM U and ≈0.1 µM U), but no eﬀect on reproduction for exposure
concentrations up to 835 µg L−1 (≈3.5 µM U). Moreover, they showed a similar trend in growth reduction
for exposed organisms and for unexposed organisms originated from adult males and females exposed to
uranium during their immature life stages. Beaudouin et al. (2012a) showed eﬀects of uranium on both
growth and reproduction of Chironomus riparius and also showed that exposure to uranium during eight
generations led to a phenotypic selection via a diﬀerential survival characterized by longer time to emergence
and smaller larval maximal size. They estimated a long-term No Eﬀect Concentration (NEC) of 28.3 µg g−1
dry weight of sediment. There are only a few studies on the consequences of exposure to uranium during
many successive generations although the uranium half-life can reach up to 4.5×109 years (238U). Moreover,
Benoit Goussen 81 2013
CHAPITRE VIII. EXPOSITION MULTIGÉNÉRATIONNELLE À L’URANIUM
Figure VIII.5: Mean fecundity (± Standard Deviation) for individuals issued from MGC (Control population) and
MGU (Uranium population) exposed to control conditions or 1.1 mM U, as a function of the generation. Mean
fecundity Control [0] represents fecundity for MGC exposed to control conditions, Mean fecundity Control [1.1]
represents fecundity for MGC exposed to 1.1 mM U, Mean fecundity Uranium [0] represents fecundity for MGU
exposed to control conditions, and Mean fecundity Uranium [1.1] represents fecundity for MGU exposed to 1.1 mM U.
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Table VIII.2: EC50 values relative to estimated maximal length (Linf ) and fecundity, as a function of generation
and population.
Observed traits G EC50 SE Lower Upper
Linf 0 1.21 0.01 1.18 1.25
Hermaphrodite 3 1.36 0.05 1.25 1.47
Control Population 2 1.36 0.07 1.22 1.51
6 1.14 0.03 1.08 1.20
12 1.52 0.11 1.29 1.74
16 1.26 0.03 1.20 1.32
Linf 0 1.22 0.03 1.16 1.27
Hermaphrodite 3 1.28 0.15 0.96 1.60
Uranium Population 2 1.38 0.10 1.16 1.59
6 1.25 0.07 1.10 1.39
12 1.39 0.11 1.16 1.63
16 1.32 0.08 1.15 1.50
Fecundity 0 0.98 0.02 0.93 1.03
Control Population 2 1.06 0.03 0.99 1.12
3 1.05 0.05 0.96 1.15
12 1.08 0.02 1.02 1.13
16 1.06 0.04 0.98 1.14
Fecundity 0 0.98 0.02 0.93 1.03
Uranium Population 2 0.84 0.10 0.65 1.03
3 1.05 0.04 0.97 1.13
12 1.07 0.07 0.93 1.22
16 0.97 0.03 0.90 1.04
EC50 was calculated based on the regression of the dose-response curve relating endpoint value to the
concentration, ﬁtted with a logistic model. Estimates of the EC50, standard error (SE), and the lower and
upper bounds of the 95% conﬁdence interval are presented for each generation (G).
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according to Klerks & Levinton (1989), a diﬀerential survival may appear in contaminated environments
as least sensitive individuals may survive better. This may induce adaptation to the stressful environment.
Such adaptation of individuals to a speciﬁc environment may lead to a decrease of the population ﬁtness
in a new environment or in an environment without the stressor (Jansen et al., 2011a,b; Lenormand et al.,
1999; Salice et al., 2010; Ward & Robinson, 2005).
We did not observe any adaptation on growth as control and exposed populations were similar on each
trait relative to growth. In contrast, we observed diﬀerentiations on reproduction traits. Indeed, a permanent
decrease of fecundity appeared in the uranium population (MGU) compared to control population (MGC).
This impact on reproductive traits may lead to adverse eﬀects on the whole population. Indeed, Forbes &
Calow (2002) demonstrated that eﬀects on reproduction traits are signiﬁcantly correlated with changes in
the population growth rate — which is a robust endpoint for assessing ecological risks of pollutants (Billoir
et al., 2007; Forbes & Calow, 1999). Although common gardens (i.e. individuals from uranium population
replaced in control conditions) were performed for each studied generation, we did not show any signiﬁcant
results. This may be explained by the fact that experimental design did not allow us to perform common
gardens for more than one generation. Indeed, observed eﬀects should have been mitigated by within-
individual (Scheiner, 1993) or cross-generation (i.e. maternal eﬀects (Räsänen & Kruuk, 2007)) eﬀects. In
our study, as in Beaudouin et al. (2012a), we showed an adaptation to experimental conditions in both
exposed and unexposed populations. Indeed, an increase in maximal length and a decrease in fecundity were
observed in both populations. This may be a direct consequence of diﬀerences between culture conditions
and experimental conditions. We could explain these signiﬁcant changes in both populations by experimental
conditions. Indeed, during the experimentation, individuals were observed daily under a stereomicroscope
near a ﬂame as described in Stiernagle (2006) to ensure sterility and avoid contamination of plates. This
process may have exposed individuals to a temperature of more than 20◦C for several minutes each day.
According to Byerly et al. (1976), C. elegans strain N2 individuals submitted to a temperature of 25◦C grow
faster, present a higher length at each stage and a lower fecundity than individuals cultured at 20◦C.
We noted that the third parameter of the Gompertz growth model (a), which is related to the growth rate,
did not depend on the exposure concentration, contrary to maximal length or fecundity. In accordance with
available energy-based models analysing growth and reproduction data, such observation would indicate an
eﬀect on food assimilation or on maintenance over-cost (Billoir et al., 2008a,b). This would be consistent with
other experimental and modelling studies which have also tackled the identiﬁcation of the mode of action of
uranium. Augustine et al. (2012a) showed that the mode of action on zebraﬁsh could be either a decrease
of food assimilation or an increase of maintenance energetic costs. They also reported a complementary
study showing a loss of gut wall architecture, presence of large necrotic zones and an overall decrease in
gut bacteria, in accordance with an eﬀect on assimilation. In a similar way, Massarin et al. (2011) analysed
uranium toxicity data on D. magna showing a likely eﬀect on assimilation based both on modelling of
the growth and reproduction responses and histological analysis of uranium induced damage to the gut
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wall. The same kind of histological eﬀects was observed on the earthworm Eisenia fetida exposed to soil
contaminated with uranium (Giovanetti et al., 2010). In our study we can hypothesize that increase of
uranium concentration causes both damages to the gut wall and decrease of food availability. Indeed,
according to Boyd et al. (2003) and Yeates (1998) C. elegans cannot ingest microbeads with a diameter of
5 µm or more and our observations suggest that some bacterial aggregates may appear at high uranium
concentrations. These observations are coherent with studies assessing interactions between uranium and
Gram-negative bacteria cell wall such as E. coli (Barkleit et al., 2008; Lutke et al., 2012). According to
these studies, such interactions are mainly due to carboxylate and phosphate groups expressed on the outer
membrane of lipopolysaccharide of Gram-negative bacteria.
As the range of uranium concentration used in our study was chosen to be sublethal, we did not observe
any eﬀect of uranium on survival of C. elegans. To our knowledge, only two studies have assessed the eﬀect
of uranium on C. elegans survival. In these studies, the wild-type N2 C. elegans strain was used and survival
was aﬀected from 1.34 mM U and the lethal concentration for 50% of individuals (LC50) at 48 hours was
1.71 mM U (95% CI = 1.62-1.80) in NGM (Dutilleul et al., 2013). In a 30 min water medium exposure,
the LC50 at 24 hours was found to be 66.9 µM U ± 30.9 (Jiang et al., 2009). These diﬀerences of responses
as a function of the exposure media composition are known whatever the studied organism. Indeed Misson
et al. (2009) showed that uranium eﬀects on Arabidopsis thaliana greatly diﬀer with or without the presence
of inorganic-phosphate and Zeman et al. (2008) showed that uranium toxicity on D. magna varies with pH
variations.
VIII.8 Conclusion
Uranium appears to exert adverse eﬀects on C. elegans growth and reproduction. In our multi-generations
study, we found no adaptation regarding growth parameters. In contrast, a permanent decrease of fecundity
appeared in the population exposed to uranium for several generations. Our results conﬁrm the need of multi-
generational studies for assessment of environmental risks of pollutant on long term population dynamics.
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VIII.9 Conclusion du Chapitre VIII
VIII.9.1 Principaux résultats
Les résultats présentés dans ce chapitre montrent un eﬀet de l’uranium tant sur la fécondité que sur la
croissance de C. elegans. Les tests statistiques eﬀectués sur ces deux critères d’eﬀets montrent une NOEC
de 0.5 mM U sur la reproduction et de 0.9 mM U sur la croissance. L’étude de l’évolution des EC50, quant à
elle, ne permet pas de mettre en évidence l’apparition d’une résistance ou d’une sensibilisation à l’uranium
(Figure VIII.6 et VIII.7). En revanche, l’analyse de variance met en avant un eﬀet population, avec une
ponte moyenne plus faible dans la population MGU par rapport à la ponte moyenne de la population MGC.




























Figure VIII.6 – Évolution de la concentration induisant une réduction de la taille ultime de 50% en fonction
des générations pour les hermaphrodites des populations MGC et MGU. L’EC50 a été calculée à l’aide d’une
régression de la courbe dose-réponse reliant le critère d’eﬀet à la concentration, modélisée via un modèle
logistique à trois paramètres ajusté par la méthode des moindres carrés (package drc du logiciel de statistique
R).
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Figure VIII.7 – Évolution de la concentration induisant une réduction de la ponte totale cumulée de 50% en
fonction des générations pour les populations MGC et MGU. L’EC50 a été calculée à l’aide d’une régression
de la courbe dose-réponse reliant le critère d’eﬀet à la concentration, modélisée via un modèle logistique à
trois paramètres ajusté par la méthode des moindres carrés (package drc du logiciel de statistique R).
VIII.9.2 Bilan
L’évolution de populations de nématodes soumises à une contamination multigénérationnelle à l’uranium
met en jeu des phénomènes complexes. De plus, les statistiques utilisées dans le cadre de ce chapitre sont des
statistiques descriptives s’intéressant soit à la reproduction, soit à la croissance. Il serait intéressant d’utiliser
une approche intégrée analysant ces deux critères d’eﬀets simultanément. Pour ce faire, il parait indispensable
de s’aﬀranchir de paramètres d’analyses des eﬀets toxiques classiques (NOEC, LOEC ou CEX) de plus en
plus sujet à caution (Jager, 2012; Landis & Chapman, 2011) aﬁn d’utiliser des paramètres plus pertinents
telle que la concentration sans eﬀets (NEC). En eﬀet, la NEC est un paramètre indépendant du temps (au
contraire des paramètres classiques qui peuvent varier par exemple d’un facteur 20 en fonction du temps ;
Tew et al. 2009) qui peut être estimé pour des valeurs n’ayant pas été testées (Kooijman & Bedaux, 1996c;
Péry et al., 2001). Cela permettra de plus d’étudier la prévisibilité d’un modèle commun reproduction et
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croissance avec une NEC commune. Enﬁn, l’interprétation biologique des paramètres biologiques et toxiques
déterminés dans cet article n’est pas des plus évidente. Une étude plus ﬁne des mécanismes sous-jacents mis en
œuvre dans le cadre de l’évolution des individus de ces populations est par conséquent indiquée. L’utilisation
d’un modèle mécanistique de type bioénergétique appliqué sur multigénération pourrait permettre d’étudier
plus ﬁnement l’évolution de paramètres biologiques et toxicologiques ayant une interprétation biologique
pertinente. La prochaine étape de ce projet de recherche est par conséquent la mise au point d’un modèle
mécanistique bioénergétique de type DEBtox (Cf. Article II, page 93).
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CHAPITRE IX
Modélisation DEBtox appliquée à C. elegans exposé à de
l’uranium
IX.1 Présentation du chapitre
L
’évaluation précise des eﬀets des polluants sur l’environnement est un pré-requis nécessaire à la pro-
tection des écosystèmes. Néanmoins, les études de ce type impliquent souvent l’analyse de jeux de
données complexes. L’utilisation de modèle mécanistique peut permettre de répondre à cette problématique.
En eﬀet, ce type de modèle permet d’analyser les mécanismes mis en jeu par les organismes aﬁn de répondre
à la présence d’un polluant. Parmi ces modèles, les modèles de type DEBtox sont des modèles pertinents
car permettant l’analyse intégrée et simultanée de plusieurs critères d’eﬀets et présentant des paramètres
physiologiques et toxiques ayant une signiﬁcation biologique claire. Un tel modèle existe déjà pour le néma-
tode (Jager et al., 2005). Néanmoins, il semble ne pas prendre en compte certains aspects de la biologie des
nématodes. L’objectif de cet article est donc de proposer une version améliorée de ce modèle et de l’appli-
quer aﬁn d’analyser les mécanismes mis en jeu lors de l’exposition de C. elegans à de l’uranium durant une
génération. Ce nouveau modèle sera ensuite appliqué à l’ensemble des données produites lors de l’Article I
(page 73). Cela devrait permettre une analyse plus ﬁne et une meilleure compréhension des modiﬁcations
physiologiques retrouvées dans ce premier article.
IX.2 Plan expérimental succinct
Aﬁn d’analyser les mécanismes aﬀectés par l’uranium sur C. elegans, une version améliorée du modèle
DEBtox nématode est proposée et appliquée aux données de toxicité préalablement acquises. Pour ce faire,
les trois modes d’action indirect décrit par les modèles DEBtox (assimilation, croissance, maintenance) ont
été utilisés aﬁn de modéliser les données. L’Article I (page 73) ayant démontré un eﬀet de l’uranium à la fois
sur la croissance et la reproduction, les deux modes d’action DEBtox ayant un eﬀet direct sur la reproduction
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(surcoût à la création d’un œuf et mortalité des gamètes) n’ont pas été ajustés dans l’Article II. L’inférence
des paramètres a été eﬀectuée à l’aide d’une approche Bayesienne pour chacun des modes d’action. La
qualité des ajustements des diﬀérents modes d’action a alors été comparée en utilisant un critère de déviance
(Deviance Information Criterium).
IX.3 Matériel supplémentaire
Cet article contient des ﬁgures supplémentaires qui sont présentées en annexe C (page 175).
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The ubiquitous free-living nematode Caenorhabditis elegans is a powerful organism for measuring the
eﬀects of pollutant which is increasingly used in (eco)toxicological studies. Indeed, this nematode allows the
rapid production of relevant data for ecological risk assessment. This data can be analysed with mathematical
tools such as toxicokinetic-toxicodynamic (TKTD) modelling approaches. In this study, we assessed how a
chronic exposure to a radioactive heavy metal (uranium) aﬀects the life-cycle of C. elegans using a mechanistic
model. In order to achieve this, we exposed individuals to a range of seven concentrations of uranium.
Growth, reproduction, and survival were followed daily. These data were analysed with a TKTD model for
nematodes based on the Dynamic Energy Budget theory. Parameter estimations were performed using a
Bayesian framework. Our results showed that uranium aﬀects the assimilation of energy from food with a no-
eﬀect concentration (NEC) of 0.42 mM U. Our model proved to handle a wide range of plausible biological
parameters values. The sensitivity analysis allowed us to highlight some points of attention when using
modelling for assessing (eco)toxicological data. In our case, the analysis showed that the main contributors
to the model output were parameters linked to the feeding processes and the actual exposure concentration.
This conﬁrms that the real exposure concentration should be measured accurately and that the feeding
parameters should not be ﬁxed, but need to be reestimated during the parameter estimation process.
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IX.4 Introduction
The evaluation of the eﬀects of pollutants on the environment is required for an eﬀective protection of
the ecosystems. According to Yeates & Bongers (1999), a useful bioindicator of ecosystemic stress should
be the nematodes since they are abundant key decomposers in soil ecosystem. Within this phylum, a
powerful organism for measuring the eﬀects of pollutant is the ubiquitous free-living nematode Caenorhabditis
elegans. It measures 250 µm at hatching and up to 1.4 mm at adult stage. It has several advantages for
ecotoxicological assessment such as (i) a short life cycle (C. elegans breeds in three days at 20◦C), (ii) a
short life span (21 days at 20◦C) and (iii) a high fecundity (Byerly et al., 1976). C. elegans allows the
assessment of physiological endpoints such as length, reproduction, or survival at various time steps during
an experimentation. Therefore, this nematode is widely used to produce data for the assessment of chemical
eﬀects on the environment (Boyd et al., 2003; Dutilleul et al., 2013; Goussen et al., 2013b; Harada et al.,
2007; Shen et al., 2009; Sochová et al., 2007; Swain et al., 2004, 2010).
The analysis of (eco)toxicological data has for long been mostly performed using laboratory toxicity
tests. Over the past few years, such data are more and more analysed using modelling tools. Indeed, the
scientiﬁc community recommends increasingly the use of modelling because it could “bring more ecology
into ecological risk assessment” and it allows the assessment of complex and challenging data sets (Ashauer
et al., 2011; Forbes et al., 2009).
The assessment of (eco)toxicological data based on the Dynamic Energy Budget (DEB) theory (Bil-
loir et al., 2008b; Kooijman & Bedaux, 1996a) is a relevant method to assess toxic compounds eﬀects on
organisms. Indeed, this method allows the simultaneous modelling of multiples endpoints (growth and re-
production) and the parameters estimated are independent of the exposure time (Billoir et al., 2008b; Jager
et al., 2004). Such models can be used to assess physiological modiﬁcations (e.g. changes in growth rate,
maximal length, reproduction rate, cumulated reproduction) (Augustine et al., 2012a; Billoir et al., 2008a;
Massarin et al., 2011; Péry et al., 2003a), or diﬀerential life strategy responses (Alda Álvarez et al., 2005)
of an organism exposed to a pollutant. DEB modelling can also be adapted to other types of analysis.
Thereby, survival analysis can proﬁt from DEBtox models (Péry et al., 2003b, 2002a) and individual based
model (IBM) based on DEB modelling can permit to analyse population level data (Beaudouin et al., 2012a;
Martin et al., 2013).
Uranium, a pollutant of growing interest (OECD, International Atomic Energy Agency (IAEA), 2012),
is a radioactive heavy metal that can be found naturally in the environment. It is both a chemical and a
radiological toxic but its chemical toxicity is considered to be dominant (Sheppard et al., 2005; Zeman et al.,
2008). The natural uranium concentration in the soil is around 0.008 mM but it can reach up to 0.2 to
4.2 mM in contaminated areas (Ribera et al., 1996; UNSCEAR, 2000).
Jager et al. (2005) presented a DEB model applied to the nematode. This model has been adapted to
the assessment of ecotoxicological data and used several times (Alda Álvarez et al., 2006a, 2005; Swain et al.,
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2010). In the present study, in order to better assess the eﬀect of chemicals on nematodes, we proposed an
augmented version of the DEBtox equations for nematodes by Jager et al. (2005) based on the nematode
biology. We tested the diﬀerent nematode DEBtox models in order to assess the eﬀects of the uranium on
the free living nematode Caenorhabditis elegans. We also assessed model output robustness and sensitivity
to parameters.
IX.5 Materials and Methods
IX.5.1 Test organism maintenance
The C. elegans population used in this study is the EEV-A0 population created by Teotónio et al. (2012)
from a mixture of 16 wild isolates. This androdioecious population was derived through a funnel cross
strategy. Brieﬂy, two-isolate hybrids were obtained by crossing, in a pair-wise fashion, each of the wild
isolates. Then, four-isolate hybrids were obtained by inter crossing in a pair-wise fashion the two-isolate
hybrids. Hybridizations continued until the 16-isolates hybrids were created. The population was then
maintained over 140 generations and no signiﬁcant loss of genetic diversity was observed by the authors
after the recombination-selection equilibrium was mostly reached.
Prior to exposure, nematode populations were maintained at 20◦C, 80% RH in 9 cm Petri dishes ﬁlled
with modiﬁed nematode growth medium (NGM; use of HEPES buﬀer instead of potassium phosphate buﬀer
(Goussen et al., 2013b)) seeded with Escherichia coli strain OP50 (Brenner, 1974; Stiernagle, 2006). E. coli
OP50 cultures were grown overnight in L-Broth rich medium at 37◦C. Then cultures (OD600 = 3) were
washed twice with a 5 g L−1 NaCl solution in order to remove LB medium since it contains phosphate
(Goussen et al., 2013b). Petri dishes were seeded with 1 mL of a 20:1 mixture and left overnight to allow
the bacterial culture to dry. Petri dishes were then exposed to UV doses (Bio-Link Crosslinker, λ = 254 nm;
intensity = 200 µwatt m−2) for 15 minutes to stop bacterial growth and to avoid uncontrolled heterogeneity
in food availability between Petri dishes. To ensure nematodes were fed ad libitum they were transferred
into new dishes every three days. To do so, nematodes were washed oﬀ the Petri dishes with a M9-modiﬁed
solution (use of HEPES buﬀer instead of potassium phosphate buﬀer). Nematodes picked up were pooled
in a 15 mL falcon tube and the number of individuals in a tube was estimated based on three sample drops
of 5 µL (Teotónio et al., 2012). The volume corresponding to 500 individuals was then transferred into new
Petri dishes.
IX.5.2 Experimental conditions
Individuals from the maintained population were exposed to a range of seven nominal concentrations of
uranium: 0 (control), 0.1, 0.3, 0.5, 0.9, 1.1, and 1.2 mM U. For this purpose, 12-well tissue-plates were used.
Plates were ﬁlled with modiﬁed NGM. The uranium stock solution was obtained by dilution of uranyl nitrate
(UO2(NO3)2, 6H2O, Sigma-Aldrich, France). Uranium solution was added to the modiﬁed NGM just before
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ﬂowing the plates. To measure actual exposure concentration, 100 µL of NGM samples were collected for
each treatment and stored at 4◦C. The samples were digested with a combination of 1 mL HNO3 and 1 mL
H2O2 at 90◦C prior to measurement with ICP-AES (Optima 4300 DV, Perkin-Elmer, USA; detection limit
0.04 µM).
Around 60 gravid hermaphrodites were randomly picked up from the maintained population dishes,
placed on new plates, and allowed to lay for 90 minutes. Eggs were then pooled and randomly deposited
in the 12-well tissue-plates, and at least 12 wells were used for each treatment (one egg per well). Survival,
growth, and egg laying were monitored individually for six days. Survival was measured by stimulating each
worm with a platinum transfer pick. A nematode was scored as dead if no head or body movement was
triggered by three repeated stimulations (Sutphin & Kaeberlein, 2009; Swain et al., 2004). Nematodes were
photographed daily using a stereomicroscope (ZEISS SteREO Discovery V20, ×240 and ×160 magniﬁcation
respectively for juveniles and adults) coupled with a computer-connected camera (Nikon D5000). Body
length was measured using the ImageJ software (Rasband, 2012) and a micrometer scale measure. Egg
laying was recorded by visual scoring. The few worms that were lost by crawling oﬀ the plates or desiccating
on the sides of the plates were removed from the data.
IX.5.3 Model description
The Dynamic Energy Budget (DEB) theory (Kooijman, 2010) is based on a mathematical description
of the uptake and use of energy within an organism. According to this theory, energy is taken up from
food, assimilated, and stored into reserves. This energy is then dispatched between three main processes:
(i) maintenance, (ii) growth, and (iii) reproduction. Models based on the DEB theory allowing the analyse
of ecotoxicological data (i.e. DEBtox models) have been built by Kooijman & Bedaux (1996a,b,c) and
corrected by Billoir et al. (2008b). DEBtox models describe the perturbation of energy management when
an organism is exposed to a pollutant. This kind of model assumes that the eﬀects appear when the internal
concentration exceeds a threshold called the no-eﬀect concentration (NEC).
The DEBtox models describe ﬁve modes of action of chemicals on physiological processes. Two of these
have a direct eﬀect on the reproduction (cost and hazard models). The three others have indirect eﬀects on
the reproduction in conjunction with eﬀects on growth (assimilation, maintenance, and growth models).
The general DEB framework assumes that individuals’ growth follows a von Bertalanﬀy growth curve
provided feeding is ad libitum or at constant density (Kooijman, 2010). However as demonstrated by Byerly
et al. (1976), C. elegans growth curve is a sigmoid. According to Knight et al. (2002), the C. elegans buccal
cavity grows in a stepwise manner at each moult whereas the rest of the body growth is linear between the
moults. Jager et al. (2005) assumed that this process induces a food limitation thus resulting in an initial
growth slower than the latter growth. These authors dealt with this particularity assuming the C. elegans
ingestion rate depends on a size-dependant stress factor and incorporated this in their nematode DEB model.
We here propose two modiﬁcations of this set of equations in order to take into account some known biological
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speciﬁcities of the nematode. (i) We took into account the C. elegans male gamete limitation which induces
a progressive stop of the egg laying (Maupas, 1900; Ward & Carrel, 1979). (ii) We also modiﬁed the size-
dependant stress factor by adding a new parameter which allows the nematode to access food whatever its
length. Indeed, the approach from Jager et al. (2005) assumed that a small nematode would never be able
to access food if food is just slightly limiting (see further in this paper). With our approach, this nematode
will be able to access a small quantity of food such as little bacteria:
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with sf the size-dependant ingestion stress factor, (1− α) the proportion of food available whatever the
length, rB the von Bertalanﬀy growth rate, f the actual ingestion rate divided by the maximal ingestion
rate for a body size, RM the maximum reproduction rate, RMax the maximal cumulated reproduction, and
g the investment ratio. L represents the body length at time t, L0 the body length at birth (i.e. the start
of feeding in the DEB framework), Lf the body length at which the ingestion rate is half the maximum
ingestion rate, and Lp the body length at puberty. All these length data are scaled by the maximal length
Linf resulting in parameters l, l0, lf , and lp.
The internal concentration of the pollutant scaled by the bioconcentration factor, cq, has been calculated















where ke is the elimination rate and C the actual exposure concentration. The toxic stress function, s,
was calculated as s(cq) = b (cq −NEC)+ with b the slope of the eﬀect and NEC the no-eﬀect concentration.
Combining the equations IX.1 with the DEBtox equations rederived from the original ones by Billoir
et al. (2008b) we obtained the set of equations presented in Table IX.1.
According to a previous study, the uranium seems to aﬀect both the growth and the reproduction of
C. elegans (Goussen et al., 2013b). As a consequence, the modes of action that may apply to uranium on
nematodes are the growth, assimilation, or maintenance models.
IX.5.4 Estimation of the parameters
Parameters estimations were performed using the statistical computing software R 2.15 (R Core Team,
2012) and the JAGS 3.3.0 (Just Another Gibbs Sampler) software, which is a program for the statistical
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analysis of Bayesian hierarchical models by Markov Chain Monte Carlo (MCMC) (Plummer, 2003). For
each eﬀect model, we performed an adaptive phase of 10,000 iterations. We then performed another 90,000
iterations. These iterations were performed on three independent MCMC chains. Chains’ convergences were
assessed using the Gelman & Rubin (1992) convergence statistic modiﬁed by Brooks & Gelman (1998). For
the few estimations for which the convergence was not fully reached during this ﬁrst run, we performed an
adaptive phase of 15,000 iterations followed by 135,000 iterations on ﬁve independent MCMC chains.
Model ﬁt quality was checked by plotting the ﬁts for both the growth and the reproduction data. This
assessment was performed using the mean and conﬁdence interval of the 1,000 calculations corresponding to
the 1,000 last iterations of the estimation process.
The diﬀerent modes of action models were compared using the Deviance Information Criterion (DIC)
which is suitable for Bayesian calibration comparison (Spiegelhalter et al., 2002). The DIC is a generalisation
of the Akaike’s Information Criterion (AIC). As for the AIC, the lower DIC points out the model that will
make the best short-term predictions and a DIC diﬀerence of less than ﬁve indicates that the models show
similar ﬁts (Spiegelhalter et al., 2003).
IX.5.5 Sensitivity and uncertainty analysis
An uncertainty analysis was performed on the model parameters. The initial parameters values we used
in this analysis were extracted from Jager et al. (2005). We applied a coeﬃcient of variation of 20% to
these values. Parameters’ distributions were chosen according to the literature and expert opinion. We used
triangle distributions for all parameters except for f , g, b, NEC, and ke for which an uninformative uniform
distribution was used. The experimental design was built using a Monte Carlo approach. The variances
of the model output were estimated by Monte Carlo integrations. Two independent input sample matrices
(n×p) were used to compute the Monte Carlo integration. The sample size (n) was of 30,000 and the number
of parameters (p) is indicated in the Table IX.2 for each model. Every row in each matrix represented a
possible parameter combination for the model.
We also performed a sensitivity analysis on the parameters using a variance-based Sobol method (scheme
by Saltelli 2002). The sensitivity analysis allows the identiﬁcation of the main input contributors to the
variation of the model outcome. Thus the sensitivity analysis indicates the parameters on which a particular
emphasis must be paid. The Sobol’s method is a global and model independent sensitivity analysis method
that quantiﬁes the amount of variance that each parameter contributes to the unconditional variance of the
model output.
The parameters’ values, the distribution, and the experimental design were the same as for the uncertainty
analysis. We then calculated the ﬁrst order (Si; variance contribution of one parameter to the total model
variance) and total order (STi; result of the main eﬀect of one parameter and of all its interactions with
the other parameters) Sobol index. Calculations were performed thanks to the function “sobol2002” from
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the sensitivity R-package (Pujol et al., 2012) with the statistical computing software R 2.15 (R Core Team,
2012).
IX.6 Results
IX.6.1 Control data ﬁt accuracy
Our model (Eq. IX.1) provided a relevant ﬁt of both the growth and the reproduction data for the control
conditions (Fig IX.1A and B). The parameters we obtained while ﬁtting the control data set are presented
in Table IX.3. Compared to the model proposed by Jager et al. (2005), both models present a similar ﬁt
accuracy (∆DIC < 5, see Table IX.2).



































































Figure IX.1: C. elegans length (A) and cumulated reproduction (B) in relation to age (hour since hatching)
for the control conditions. Observed data are represented by points, the model ﬁts (Eq. IX.1) are represented
by the regression line. Dashed lines represent the 95% conﬁdent interval of the model (CI =Mean±1.96×σ).
Dotted lines represent the model ﬁtted with the equations of Jager et al. (2005).
Uncertainty analysis performed on the model proposed by Jager et al. (2005) showed that this model
can handle only a small range of plausible biological parameters values. Indeed, over 50% of the simulated
cases gave a non growing and therefore a non reproductive nematode (Fig. IX.2A and C.1A). In contrast,
a large range of plausible biological parameters values can be handled by our model (Eq. IX.1) (Fig. IX.2B
and C.1B). Model exploration also showed that the model we used is robust for the parameters estimations.
Indeed, as showed by the Figures IX.2C and D, our model allows to test a larger range of values leading to
a signiﬁcant growth, while performing the parameters estimations compared to the initial model proposed
by Jager et al. (2005).
IX.6.2 Mode of action and sensitivity analysis
Table IX.2 presents the DIC comparison between the model by Jager et al. (2005) and our model for all
the modes of action. The best mode of action is the assimilation model. Indeed, the DIC of the assimilation
model is lower by over 32 points than all other modes of action DIC. In the same way as for the control
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Figure IX.2: Uncertainty analysis and model exploration for growth. Panel A represents the uncertainty
analysis of the model proposed by Jager et al. (2005) and panel B represents the uncertainty analysis of the
model we used (Eq. IX.1). The solid line represents the median of the model output. Dashed lines represent
the 95% quantiles of the model output. Panel C represents the scaled growth ( dl
dt
) at hatching length for
the model proposed by Jager et al. (2005) and panel D represents the scaled growth ( dl
dt
) at hatching length
for the model we used (Eq. IX.1). Food represents the resulting food (1− sf )f and Lf is the body length at
which the ingestion rate is half the maximum ingestion rate. sf includes the α parameter in panel D but
not in panel C
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model, the Jager et al. (2005) model and our model have a non distinguishable quality of ﬁt (∆DIC < 5) for
the assimilation model.
Table IX.2: Comparison of the ﬁt quality between evaluated models
Mode of action Number of parameters Log-likelihood DIC
Jager et al. (2005) Control 9 -195.5 399
Assimilation 12 -2198.5 4408
Maintenance 12 -2227.5 4485
Growth 12 -2216.5 4451
Present study Control 10 -196.5 401
Assimilation 13 -2197.0 4405
Maintenance 13 -2244.5 4687
Growth 13 -2213.0 4437
Comparison between the model from Jager et al. (2005) and our model for all the modes of action. The
comparison is based on the log-likelihood and the Deviance Information Criterion (DIC)
Sensitivity analysis (Fig. IX.3 and C.2) performed on our assimilation model showed that the main
impact contributors to the growth model (Eq. IX.3a) output variations are parameters α and the exposure
concentration followed by parameters b, f , Lf , and NEC. Although Lf has a non negligible STi, its Si
remains negligible. Parameters RMax, Lp, RM , and g did not inﬂuence the growth model output. Regarding
the reproduction model (Eq. IX.3b), parameters f and the exposure concentration are the main contributors.
These parameters are followed by parameters b, α, Linf , Lp, and NEC. Parameters L0, RM , RMax, and g
did not inﬂuence the reproduction model output.
IX.6.3 Parameter estimations
Parameter estimations for the assimilation mode of action (Eq. IX.3) are presented in Table IX.3 and
Figure C.3. The distributions of the parameters estimated with the control data only were close to the
distributions of the parameters estimated with all the data. Indeed, the means of the parameters estimates
were within the conﬁdence interval of each other. According to these estimations, the individuals were mostly
fed ad libitum (f = 0.97). The estimated no-eﬀect concentration (NEC) was of 0.42 ± 0.06 mM and the
elimination rate ke was of 0.16± 0.11 h−1 indicating that under continuous exposure, internal concentration
steady state should be reached within one day. The newly introduced parameter α was estimated at 0.88±0.07
for the control data set and at 0.86± 0.06 for all the data.
As showed on Figure IX.4, uranium aﬀects both growth (especially the individuals’ maximum length)
and reproduction (both the onset of the reproduction and the maximum cumulated reproduction).
IX.7 Discussion
In this study, the eﬀect of uranium on growth and reproduction of the nematode C. elegans has been
assessed using a bioenergetic approach.
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Figure IX.3: Sensitivity analysis for the assimilation model (Eq. IX.3). Mean of the sensitivity indices at
the diﬀerent times for the growth equation (A) and reproduction equation (B). Total order indices (STi) are
presented in dark grey and ﬁrst order indices (Si) in light grey. Parameters were ordered according to the
total order Sobol sensitivity indices.
We have shown that our model presents a relevant ﬁt for C. elegans growth and reproduction. The model
we used presents a similar ﬁt quality to the model proposed by Jager et al. (2005) (∆DIC < 5). Nevertheless,
our model has been shown to be more robust and to better account for the end of the reproductive period.
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Table IX.3: Estimates of the model parameters using the assimilation model (Eq. IX.3) with the control
data only or with all data (Full data set).
Parameter Prior Control data set Full data set
(mean±SD) (mean±SD)
α (-) U [0, 1] 0.88± 0.07 0.86± 0.06
f (-) U [0, 1] 0.97± 0.02 0.97± 0.03
L0 (µm) N (282, 56) I ]0,+∞] 219± 43.53 165± 37.37
Lf (µm) N (444, 89) I ]0,+∞] 418± 50.96 364± 47.35
Lp (µm) N (1020, 204) I ]0,+∞] 764± 87.18 818± 57.64
Linf (µm) N (1540, 308) I ]0,+∞] 1414± 46.32 1383± 41.14
rB (h−1) N (0.039, 7.8 10−3) I ]0,+∞] 0.034± 0.005 0.031± 0.003
g (-) U [0, 20] 10± 5.48 12± 4.88
RM (# h−1) N (12.67, 2.53) I ]0,+∞] 15.8± 2.02 15.1± 1.90
RMax (#) N (265, 53) I ]0,+∞] 312± 27.42 249± 22.13
ke (h−1) U [0, 1] — 0.16± 0.11
b (mM−1) U [0, 5] — 0.31± 0.03
NEC (mM) U [0, 2] — 0.42± 0.06
The normal distribution of mean µ and standard deviation σ is noted N (µ, σ) and the uniform distribution
between a and b is noted U [a, b]. I ]c, d] denotes an interval censoring between c (excluded) and d.
Indeed, our model was more ﬂexible, allowed a larger variation around the optimal values, and therefore,
could handle a larger range of biological possibilities. Moreover, it took into account the slow decrease of
the laying at the end of the reproductive period instead of a sudden stop of reproduction. This allowed a
better ﬁt of our reproduction data and may better assess C. elegans reproduction data from Byerly et al.
(1976) and Jager et al. (2005) Figure 3 and 5.
The DEBtox modelling allows the assessment of the eﬀects of a toxic compound on an organism. Nev-
ertheless, the conclusions obtained through this method should be carefully controlled. Indeed, results may
be biased by errors in the model or by wrong parameters estimations. As an example, assessment of ecotox-
icological data made with DEBtox models which did not take into account the corrections by Billoir et al.
(2008b) may result in a questionable assessment of the mode of action of the toxic compound. Another
important point is that, in DEBtox modelling, the level of eﬀects is assumed to be linearly dependent on the
internal concentration, once the NEC is exceeded. This is a strong hypothesis to account for the actual shape
of the dose response with a minimum set of parameters to estimate. This may bias the comparison between
diﬀerent modes of action if the focus is on “goodness of ﬁt” only, if the actual dose response is far from
linear. Thereby, previous studies assessing modes of action through DEBtox models proposed complemen-
tary measures to a standard test such as food limitation studies or histological observations (Massarin et al.,
2011; Péry et al., 2003a). Another option consists in linking the physiological mode of action of pollutant
based on DEBtox modelling with gene expression changes, as proposed by Swain et al. (2010). The authors
exposed C. elegans to ranges of concentration of cadmium, ﬂuoranthene or atrazine. Fluoranthene has been
found to increase cost for growth and reproduction, and atrazine an increase of cost for maintenance. These
eﬀects were supported by gene expression analysis. In contrast, some DEBtox modes of action results can
be in contradiction with supplementary studies. Indeed, regarding cadmium, Swain et al. (2010) found an
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Figure IX.4: Mode of action results for the assimilation model (Eq IX.3). Panel A and B represent the
results for a concentration below the no-eﬀect concentration (NEC) for respectively the growth and the
reproduction. Panel C, D (two lowest), E, and F (two highest) represent the results for the concentrations
over the non eﬀect concentration (NEC) for the growth and the reproduction. Model ﬁts are represented
by regression lines. Data are represented by symbols.
eﬀect on energy assimilation but gene expression analysis showed both an eﬀect on gene associated with
energy production, on DNA integrity, and on transcriptional activity. The latter case suggests an increase of
maintenance costs. Thereby, conclusions on the mode of action of a compound should be carefully discussed
and supported by complementary studies.
Our results show that uranium aﬀects both the reproduction and the growth of C. elegans. According to
the DEBtox bioenergetic approach, such results indicate that the mode of action of uranium on our model
organism is an indirect eﬀect mode of action. Our modelling results suggest that the mode of action of
uranium is an eﬀect on the assimilation of energy from food. Indeed, the Deviance Information Criterion
we obtained for the assimilation model was much better than for all other modes of action. This result is
consistent with other experimental and modelling studies which tackled the mode of action of uranium. Au-
gustine et al. (2012a) showed that the mode of action of uranium on Danio rerio could either be assimilation
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or maintenance. A complementary study reveals that uranium induced an increase of damages in gut cell
mitochondria, a loss of the gut wall architecture, the presence of large necrotic zones, and an overall decrease
in gut bacteria (Augustine et al., 2012b). These results are in accordance with eﬀects on the assimilation
of energy from food. Similarly, DEBtox analysis of the uranium toxicity on Daphnia magna exposed during
three generations showed that for the two ﬁrst generations, the assimilation and the maintenance captured
equally eﬀects on growth and reproduction, but for the last generation, the assimilation mode of action bet-
ter captured the uranium eﬀects (Massarin et al., 2011). The authors concluded in favour of the assimilation
mode of action based on this last result and on histological evidences. These results were indeed supported
by measures demonstrating that uranium induced structural damages on intestinal epithelium (Massarin
et al., 2011; Zeman, 2008), a signiﬁcant decrease of the ingestion rate expressed per daphnid (Zeman et al.,
2008), and a signiﬁcant reduction in carbon ingestion and assimilation rates (Massarin et al., 2010). The
same kind of histological damages to the digestive tract was also reported on the earthworm Eisenia fetida
exposed to soil contaminated with uranium (Giovanetti et al., 2010).
Even though we obtained a pertinent model, it did not ﬁt very well the maximum egg laying under stress
conditions. A better ﬁt could be obtained using a double eﬀect (both direct and indirect eﬀect) on the
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−1 (IX.9)
if we consider a cost additional eﬀect on the male gametes.
Applied to our data, Eq. IX.8 gave a DIC of 4,398 and Eq. IX.9 a DIC of 4,399. Although these obtained
DIC are lower than the DIC we obtained in Table IX.2, to conclude certainly, and retain this model, further
experimental analysis should be necessary to assess and validate this double eﬀect. It should be interesting
to assess the evolution of the number of male gamete produced under uranium exposure through for example
the Major Sperm Protein (MSP) dosage.
The sensitivity analysis we performed showed that the parameters related to food assimilation such as f
and α greatly inﬂuence the model output. Thereby we believe that the food distribution must be constant
throughout the replicates and conditions in toxicity test experiments. Moreover, the food linked parameters
should be re-estimated during the data analysis. The impacts of the variations of the exposure concentration
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on the model output were also assessed thanks to the sensitivity analysis. As this parameter is one of the
most inﬂuential parameter on the output variability of the model, we recommend the careful analysis of the
actual concentration present in the medium.
IX.8 Conclusion
Our study proposed a robust and consistent DEB model for the nematode. Our results supported the
hypothesis that uranium aﬀects the assimilation of energy from food in many species. We also conﬁrmed
the importance of accurately assessing the actual concentration of exposure of contaminant and of food
while analysing (toxicity) data through modelling. We highlight some points of attention when using mod-
elling for assessing (eco)toxicological data such as the importance of supporting the modelling results by
complementary studies.
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IX.9 Conclusion du Chapitre IX
IX.9.1 Principaux résultats
Ce chapitre nous présente une amélioration du modèle DEB pour nématode. Le nouveau modèle mis au
point prend en compte des éléments biologiques qui ne l’étaient pas auparavant. Ainsi, l’arrêt progressif de
la reproduction existant chez C. elegans est ﬁdèlement retranscrit. De plus, l’ajout d’un nouveau paramètre,
α, permet de prendre en compte le fait qu’un nématode parviendra à ingérer de la nourriture quelque soit sa
taille. Le nouveau modèle ne prédit ainsi plus d’arrêt de la croissance après éclosion lorsque les conditions
du milieu deviennent légèrement restrictives. Le modèle proposé dans ce chapitre permet donc de prendre
en compte une plus large gamme de possibilités biologiques, comme le conﬁrme l’analyse d’incertitude du
modèle. L’ajustement du modèle réalisé sur les données de toxicité (C. elegans exposé à une gamme de
concentration en uranium) met en avant un mode d’action de l’uranium diminuant l’assimilation d’énergie
depuis la nourriture à partir d’un seuil d’eﬀet commun à la croissance et la reproduction de 0.42 mM
d’uranium. Ce mode d’action induit un impact sur la croissance et sur la reproduction de C. elegans.
IX.9.2 Bilan
La mise au point et l’application du modèle DEBtox nématode sur C. elegans exposé à l’uranium a permis
la mise en évidence d’un eﬀet néfaste de l’uranium sur l’assimilation d’énergie depuis la nourriture. Cet eﬀet
apparaissant à partir d’un seuil déterminé commun à deux critères que sont la croissance et la reproduction.
L’Article II a également permis, grâce à l’inférence Bayesienne, de déterminer des distributions a posteriori
de paramètres physiologiques et toxiques qui serviront de références pour l’étude des autres générations. En
eﬀet, l’application de ce modèle aux données produites lors de l’Article I (page 73) permettrait d’évaluer
plus ﬁnement l’évolution des paramètres physiologiques et toxiques des populations de nématode exposées
à de l’uranium au cours des générations. La prochaine étape de ce projet sera par conséquent dédiée à
l’ajustement du mode d’action assimilation du modèle DEBtox nématode sur toutes les générations étudiées
(Cf. Article III, page 110).
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CHAPITREX
Modélisation DEBtox multigénérationnelle de C. elegans exposés
à de l’uranium
X.1 Présentation du chapitre
A
fin d’appréhender au mieux les phénomènes microévolutifs présents au sein d’une population de C. ele-
gans exposée à une forte force de sélection liée à l’uranium, un modèle bionergétique mécanistique
a été utilisé. Ce type de modèle permet l’inférence de paramètres liés à la fois à la physiologie de l’orga-
nisme et à la toxicité du toxique. L’application du modèle DEBtox nématode permettrait donc de mieux
comprendre la stratégie évolutive sélectionnée par les individus exposés ainsi que les conséquences probables
sur la population.
X.2 Plan expérimental succinct
Aﬁn d’analyser plus précisément les données multigénérationnelles produites lors de l’Article I (page 73),
le modèle décrit à l’Article II (page 93) a été appliqué à l’ensemble des générations d’intérêt (générations
P0, F2, F3, F12 et F16). Les valeurs des a priori utilisées sont les distributions a posteriori déterminées
sur la génération F2 de la population contrôle (les paramètres de cette dernière n’ayant pas été inférés de
nouveau). Un critère d’analyse statistique a été établi aﬁn de déterminer les diﬀérences signiﬁcatives sur les
valeurs des paramètres entre générations. Pour ce faire, il a été considéré qu’une distribution postérieure
d’un paramètre d’une génération était signiﬁcativement diﬀérente de la distribution de ce paramètre dans
une génération de référence si plus de 80% de sa distribution se situe dans le 95e percentile supérieur ou
inférieur de la génération de référence.
X.3 Matériel supplémentaire
Cet article contient des ﬁgures supplémentaires qui sont présentées en annexe D (page 179).
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The assessment of toxic eﬀects is required at population and multi-generations scales in order to assess the
evolutionary responses of long-term exposed populations. Mechanistic models allow the in-depth analysis of
the variation of physiological and toxic relevant parameters along the evolution of population’s individuals. In
the present study, a bioenergetic mechanistic model has been used to assess the evolution of two populations
of the ubiquitous nematode Caenorhabditis elegans in control conditions or exposed to a selective pressure in
uranium inducing a reduction of the brood size of 60%. The analysis showed an adaptation of individuals of
both populations to experimental conditions (increase of maximal length, decrease of growth rate, decrease
then increase of brood size, and decrease of the elimination rate). Nevertheless, diﬀerential evolution was
also highlighted between the two populations such as a selection of higher maximal length and an increase
of the sensitivity of the individuals of the uranium population once the maternal eﬀects have been dimmed.
This study also conﬁrmed the interest of using mechanistic modelling to analyse environmental evolutionary
datasets.
Keywords: Multigenerations — Dynamic Energy Budget — Caenorhabditis elegans —
Uranium — Bayesian
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X.4 Introduction
The assessment of pollutant perturbations is required at population and multi-generations scales, espe-
cially if the considered exposure time-scale is longer than the organisms life span (Gagliano & McCormick,
2007; Mousseau & Fox, 1998; Muyssen & Janssen, 2004; Nisbet et al., 1989; Räsänen & Kruuk, 2007; Scheiner,
1993). It is known that stressful environment may lead to evolutionary responses such as local adaptation of
long-term exposed populations (Coutellec & Barata, 2011). Indeed, environmental stress may introduce new
selective forces — with their own intensities and directions — which may impact signiﬁcantly evolutionary
processes and therefore the genetic and structural shape of populations (Bickham, 2011; Bijlsma & Loeschcke,
2005; Coutellec & Barata, 2011; Coutellec et al., 2011; Dutilleul, 2013). While local adaptation occurs, a
population will be characterised by genetic and phenotypic particularities (which can evolve through time)
allowing the individuals in a population to present a better ﬁtness facing local environmental conditions
(Hedrick, 2006; Hendry & Gonzalez, 2008). Medina et al. (2007) indicate that knowledge on the phenotypic
and genetic changes involved within a population submitted to stress over several generations could allow
the assessment of long-term exposure risks on population loss of biodiversity and potential extinction.
According to Kawecki et al. (2012), experimental evolution requires a biological model organism with a
short life cycle which could be maintained in laboratory, showing a high standing genetic diversity which
will be the main limiting factor of microevolution processes (Barrett & Schluter, 2008; Bijlsma & Loeschcke,
2005; Denver et al., 2009; Mackay et al., 1994; Reed & Frankham, 2003; Reed et al., 2003), and a suﬃcient
population size to avoid genetic drift (Dias, 2010; Willi & Hoﬀmann, 2009). Caenorhabditis elegans fully
comply to these requirements (short life span, short life cycle, high fecundity, short length, high population
size, and ease to culture in laboratory conditions; Byerly et al., 1976) and, then, is a powerful model for
the assessment of evolutionary responses of populations submitted to stress. Moreover nematodes allow
the measurement of physiological endpoints such as length or reproduction at various time steps during
an multigenerations experimentation. In the present study, a population of C. elegans presenting a large
standing genetic diversity (Teotónio et al., 2012) has been used.
According to Klerks (2002), the only analysis of the evolution of the resistance to a toxic compound
should not be considered as an accurate tool to assess ecological impacts. Indeed, evolution under stress
may involve several other mechanisms such as physiological modiﬁcations, population diversity reduction,
etc. Therefore, an increase of a population’s resistance to a toxic compound may, for instance, be driven
by the elimination of sensitive individuals (Medina et al., 2007) and, as a consequence, by a reduction of
the population genetic variation (Hoﬀmann & Merilä, 1999). The analysis of ecotoxicological data based
on biology and mechanistic toxicology-based models permits the inference of both physiological and toxic
parameters which may change during the population evolution in response to pollution. Such information
may provide clues on the life strategy selected by a population to face a long-term stressful situation or
increased sensitivity throughout successive generations (Massarin et al., 2011).
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The DEB theory (Kooijman, 2010) is based on a mathematical description of the uptake and use of
energy within an organism. According to this theory, energy is taken up from food, assimilated, and stored
into reserves. This energy is then dispatched between three main processes: (i) maintenance, (ii) growth,
and (iii) reproduction. DEBtox models based on the DEB theory have been built by Kooijman & Bedaux
(1996a,b,c)and corrected by Billoir et al. (2008b). DEBtox models describe the perturbation of energy
management when an organism is exposed to a pollutant. They assume that the eﬀects on one of the
parameters of the DEB model for the investigated species appear when the internal concentration exceeds
a threshold called the no-eﬀect concentration (NEC). It has been shown in a previous study, that DEBtox
model can handle C. elegans life cycle and can assess accurately the mode of action of a pollutant on this
nematode provided some adjustments are performed related to C. elegans biology (Goussen et al., 2013a).
In a previous study, two populations have been derived from the ancestral population (Goussen et al.,
2013b). One was submitted to a strong selection pressure over 16 generations and the other was a control
population (Goussen et al., 2013b). In the present study, the evolution of physiological and toxic parameters
of the two populations has been assessed using a nematode DEBtox model in order to better understand
physiological modiﬁcations that may appear under long-term uranium exposure. This approach should
provide more information on the life strategy selected by C. elegans populations exposed to heavy metal
selective pressure.
X.5 Materials and Methods
X.5.1 Experimental data
Population maintenance
All experiment were performed and described in a previous study (Goussen et al., 2013b). The population
used in this study is an androdioecious population created by Teotónio et al. (2012) through a funnel cross
streategy. Brieﬂy, two-isolate hybrids were obtained by crossing in a pair-wise fashion 16 wild isolates. The
two-isolate hybrids were the inter-crossed in a pair-wise fashion to create four-isolate hybrids. Hybridiza-
tions continued until the 16-isolate hybrids were created. The authors maintained the population over 140
generations and did not observe any signiﬁcant loss of genetic diversity after the recombination-selection
equilibrium was mostly reached. Adaptation processes may be expected to occur within this population,
which contains around 30% of males, as it is genetically highly diverse.
Multi-generations exposure
The full multigeneration exposure was extensively described by Goussen et al. (2013b). Brieﬂy, two
populations derived from the maintenance population were followed over 16 generations on 9 cm Petri dishes.
The two populations were fed ad libitum with UV killed bacteria (Bio-Link Crosslinker, λ = 254 nm; intensity
= 200 µwatt m−2for 15 minutes). The ﬁrst population was the control population (thereafter called MGC),
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the second one was exposed to a nominal concentration of 1.1 mM of uranium (thereafter called MGU). The
uranium stock solution was obtained by a dilution of uranyl nitrate (UO2(NO3)2, 6H2O, Sigma-Aldrich,
France) and uranium was added to the modiﬁed NGM just before ﬂowing the plates. To measure actual
exposure concentration, 100 µL of contaminated NGM samples were collected for each treatment and stored
at 4◦C. The samples were digested with a combination of 1 mL HNO3 and 1 mL H2O2 at 90◦C prior to
measurement with ICP-AES (Optima 4300 DV, Perkin-Elmer, USA; detection limit 0.04 µM). Maintenance
protocol was the same as for the maintenance population.
Experimental test for each generation
The experimental exposure procedure was extensively described by Goussen et al. (2013b). Brieﬂy, at
generation P0, F2, F3, F12, and F16, individuals from the MGC and the MGU populations were exposed to
a range of 7 concentrations of uranium (nominal concentrations: 0, 0.1, 0.3, 0.5, 0.9, 1.1, and 1.2 mM U). The
exposure was realised in 12-well tissue-plates and the contamination protocol and the measure of the actual
exposure concentration were the same than for the multi-generations exposure. For the selected generations,
around 60 gravid hermaphrodites were randomly picked up from respectively MGC and MGU populations
dishes, placed on two set of new 9 cm Petri dishes (one by population), and allowed to lay for 90 min.
Eggs of each population were then pooled separately and randomly deposited in the 12-well tissue-plates.
Growthand egg laying were monitored individually for six days.
X.5.2 Modelling
Model description
The DEBtox models describe ﬁve modes of action of chemicals on physiological processes. Two of these
have a direct eﬀect on the reproduction (costand hazard models). The three others have indirect eﬀects on
the reproduction in conjunction with eﬀects on growth (assimilation, maintenance, and growth models). Our
previous study has shown that the uranium mode of action on C. elegans is likely to be a decrease of energy
assimilation from food (Goussen et al., 2013a). Therefore data have been modelled using the assimilation
mode of action equations’ as described in Goussen et al. (2013a):











(1− sf ) f + g
g + [(1− sf ) f (1− s (cq))]








g + (1− sf ) f (1− s (cq))





where sf is the size-dependant ingestion stress factor, (1− α) the proportion of food available whatever
the length, rB the von Bertalanﬀy growth rate, f the actual ingestion rate divided by the maximal ingestion
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rate for a body size, RM the maximum reproduction rate, RMax the maximal cumulated reproduction, and
g the investment ratio. L represents the body length at time t, L0 the body length at birth (i.e. the start
of feeding in the DEB framework), Lf the body length at which the ingestion rate is half the maximum
ingestion rate, and Lp the body length at puberty. All these length data are scaled by the maximal length
Linf resulting in parameters l, l0, lf , and lp.
The internal concentration of the pollutant scaled by the bioconcentration factor, cq, has been calculated















where ke is the elimination rateand C the actual exposure concentration. The toxic stress function, s,
was calculated as s(cq) = b (cq −NEC)+ with b the slope of the eﬀect and NEC the no-eﬀect concentration.
Parameters inferences
Parameters inferences were performed using the statistical computing software R 3.01 (R Core Team,
2013) and the JAGS 3.3.0 (Just Another Gibbs Sampler) software. This software is a program for the
statistical analysis of Bayesian hierarchical models by Markov Chain Monte Carlo (MCMC) (Plummer,
2003). For each selected generation, we performed an adaptive phase of 6,000 iterations. We then performed
another 54,000 iterations. These iterations were performed on three independent MCMC chains. Prior
values were extracted from Goussen et al. (2013a) and are presented in Table X.1. Since, the experimental
protocol (including food conditions) was the same as for the experiment presented in Goussen et al. (2013a),
the parameters related to food availability were not expected to move. Therefore, parameters α, f , Lf were
ﬁxed. The parameter g was also ﬁxed as the model sensitivity analysis has showed that it does not inﬂuence
the model output (Goussen et al., 2013a).
Chains’ convergences were assessed using the Gelman & Rubin (1992) convergence statistic modiﬁed by
Brooks & Gelman (1998). Model ﬁt quality was visually checked by plotting the ﬁts for both the growth
and the reproduction data. Posterior distributions correspond to the 1,000 calculations corresponding to the
1,000 last iterations of the estimation process.
Statistical analysis
We chose to consider parameters signiﬁcantly diﬀerent from the generation P0 if more than 80% of
the posterior distribution of the parameter at a given generation was either upper or lower than the 95th
percentiles of the posterior distribution of the parameter at P0.
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L0 (µm) N (165, 37) T ]0,+∞]
Lf (µm) 364
Lp (µm) N (818, 57) T ]0,+∞]
Linf (µm) N (1383, 41) T ]0,+∞]
rB (h−1) N (0.031, 3 10−3) T ]0,+∞]
g (-) 12
RM (# h−1) N (15, 1.90) T ]0,+∞]
RMax (#) N (249, 22) T ]0,+∞]
ke (h−1) N (0.16, 0.11) T ]0,+∞]
b (mM−1) N (0.31, 0.03) T ]0,+∞]
NEC (mM) N (0.42, 0.06) T ]0,+∞]
Physiological prior were extracted from Jager et al. (2005). The normal distribution of mean µ and standard
deviation σ is noted N (µ, σ), and the uniform distribution between a and b is noted U [a, b]. T ]c, d] denotes
an interval truncation between c (excluded)and d.
X.6 Results
X.6.1 Joint evolution of the parameters for the two populations compared with
P0
Both the MGC and the MGU populations have evolved during the experiment. Indeed, as presented in
Table X.2 and Figure X.1, parameters Linf , rB , RMax, and ke signiﬁcantly evolved, even slightly, from P0
in the same way for both MGC and MGU populations. Results indicate that the ultimate length (Linf )
increased throughout the generation by at least more than 3%. In contrast, the von Bertalanﬀy growth
rate (rB) decreased throughout the generations by more than 8%. In the same way, the elimination rate
(ke) decreased throughout the generations by over 43% and the maximal cumulated reproduction (RMax)
decreased at generation F3 and F12 by more than 20%. The RMax tended to return to the level of P0 at
generation F16. Interestingly the no-eﬀect concentration parameter (NEC) did not evolve compared to P0
in neither the MGC nor the MGU populations (Cf. Table X.2 and Fig.D.4).
X.6.2 Diﬀerential evolution of the parameters for the two populations com-
pared with P0
Some parameters did not evolve from P0 in the same time-scale for the two populations (Table X.2).
Parameter Linf started to increase from F3 in MGC (increase of 7% for F3, increase of 4% for F12, and 3%
for F16). Its modiﬁcation only became signiﬁcant from generation F12 for the MGU population (increase
of 3% for F12 and 9% for F16). The same pattern could be observed with parameter ke which started to
decrease from F3 in MGC and from F12 in MGU. Indeed, parameter ke started to decrease from F3 in
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MGC by over 50% (43% at F12 and 50% at F16). Decrease of elimination rate only became signiﬁcant from













































Figure X.1: Evolution of the parameters Linf , rB , RMax, and ke throughout the generations. Means of the
parameters posterior distribution values for each generation have been scaled by the mean of the parameter
posterior distribution value at P0. The horizontal line corresponds to 1 (i.e. the reference value of P0).
Conﬁdence intervals represent the 95th percentiles of the posterior distribution.
X.6.3 Evolution of the parameters for the two populations compared with F3
When compared to the third generation (F3) of respectively MGC for the control population (MGC) and
MGU for the uranium population (MGU) (cf. Table X.3 and Figure X.2) it appears that the initial length
(L0) increased in MGU at F16 compared to F3 by over 20%. The same pattern can be observed for the
ultimate length (Linf ) of MGU which increased by 7% at F16 compared to F3. In contrast, the maximal
length decreased in the MGC at F12 and F16 by over 3%. The von Bertalanﬀy growth rate (rB) decreased
in both populations by over 10% and 15% in respectively MGC (F12) and MGU (F12 and F16). Regarding
the toxic parameters, the slope of the eﬀect (b) increased in MGC at F16 by 24%, but no diﬀerence was
observed in MGU. The no-eﬀect concentration (NEC) and the elimination rate (ke) respectively decreased
by 28% (F16) and 58% (F12) in MGU but no diﬀerence was observed in MGC (cf. Figure D.9).
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Table X.2: Parameters comparison with P0 for each generation of the two populations MGC (control) and
MGU (uranium).
MGC MGU
Generation Relative to P0 < 95% P0 > 95% P0 Relative to P0 < 95% P0 > 95% P0
P0 1.00 - - 1.00 - -
L0
F2 0.98 0.42 0.36 0.89 0.75 0.00
F3 0.94 0.43 0.00 0.82 1.00 0.00
F12 0.93 0.54 0.00 0.92 0.65 0.00
F16 0.95 0.42 0.00 0.98 0.21 0.01
Lp
F2 1.04 0.02 0.32 1.09 0.00 0.82
F3 1.04 0.01 0.03 1.04 0.00 0.42
F12 1.01 0.03 0.07 1.00 0.04 0.02
F16 1.02 0.01 0.10 1.07 0.00 0.66
Linf
F2 1.01 0.13 0.36 1.02 0.00 0.66
F3 1.07 0.00 1.00 1.01 0.00 0.24
F12 1.04 0.00 0.99 1.03 0.00 0.92
F16 1.03 0.00 0.81 1.09 0.00 1.00
rB
F2 0.95 0.53 0.13 0.95 0.68 0.00
F3 0.95 0.43 0.00 1.01 0.03 0.15
F12 0.92 0.81 0.00 0.86 1.00 0.00
F16 0.86 0.99 0.00 0.86 0.99 0.00
RM
F2 0.96 0.17 0.05 0.96 0.13 0.02
F3 0.90 0.33 0.01 0.82 0.62 0.00
F12 1.06 0.03 0.13 1.05 0.02 0.12
F16 0.88 0.38 0.01 0.85 0.54 0.00
RMax
F2 0.99 0.24 0.13 0.97 0.26 0.04
F3 0.80 0.98 0.00 0.74 1.00 0.00
F12 0.81 1.00 0.00 0.76 1.00 0.00
F16 0.92 0.60 0.01 0.92 0.57 0.02
b
F2 0.76 0.93 0.00 0.78 0.99 0.00
F3 0.93 0.23 0.00 0.95 0.17 0.01
F12 0.85 0.84 0.00 0.85 0.77 0.00
F16 1.15 0.00 0.74 1.07 0.00 0.28
NEC
F2 0.93 0.22 0.08 0.87 0.32 0.00
F3 0.87 0.27 0.00 1.11 0.00 0.48
F12 0.89 0.23 0.00 0.87 0.35 0.00
F16 0.91 0.15 0.00 0.80 0.72 0.00
ke
F2 1.14 0.21 0.15 0.71 0.35 0.00
F3 0.50 0.99 0.00 0.86 0.10 0.01
F12 0.57 0.84 0.00 0.36 1.00 0.00
F16 0.50 0.95 0.00 0.50 0.94 0.00
Results relative to P0 represent the ratio FXP0 . The < 95% and > 95% values correspond respectively to the
proportion of the posterior distribution of the parameter of FX which was above the upper or below the
lower 95th percentile of the posterior distribution of P0.
X.7 Discussion
In the present study, an experimental evolution research on the adaptation of the nematode C. elegans
to a high uranium pressure has been performed and results were assessed through to a bioenergetic mecha-
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Figure X.2: Evolution of the parameters Linf , rB , RMax, and ke throughout the generations. Means of the
parameters posterior distribution values for each generation have been scaled by the mean of the parameter
posterior distribution value at F3 MGC and F3 MGU respectively for MGC and MGU populations. The
horizontal line corresponds to 1 (i.e. the reference value of F3 MGC and F3 MGU). Conﬁdence intervals
represent the 95th percentiles of the posterior distribution.
nistic model. This research demonstrates a slightly joint evolution of the individuals from both the control
population and the population submitted to the uranium selective stress on several physiological and toxic
parameters. Indeed, along the experiment, the maximal length of individuals of both populations increased
and their growth rate decreased compared to the ancestral population. Moreover, individual fecundity was
aﬀected compared to the ancestral population but tended to return to the level of the ancestral population at
the end of the experiment. It is also interesting to highlight that the no-eﬀect concentration parameter did
not evolve compared to the ancestral population throughout the generations whatever the population. This
result, combined with the response observed on the elimination rate, suggests an increase of the capacity
of individuals of both populations to accumulate the uranium without an increase of the toxic eﬀect (it is
important to be aware that the NEC is scaled by the bioconcentration factor in the DEBtox framework).
This kind of results has been shown for other heavy metal compounds. Indeed, Bryan & Hummerstone
(1971) measured an internal concentration of copper 100 times higher in copper-adapted Nereis diversicolor
individuals than in non-adapted ones. This could be due to metallothioneins which could bind with heavy
metal compounds and thereby allow higher accumulation without an increase of toxic eﬀects (Jiang et al.,
2009; Roesijadi, 1992).
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Table X.3: Parameters comparison with F3 for each generation of the two populations MGC (control) and
MGU (uranium).
MGC MGU
Generation Relative to F3 < 95% F3 > 95% F3 Relative to F3 < 95% F3 > 95% F3
F3 1 - - 1 - -
L0
F12 0.99 0.07 0.01 1.13 0.00 0.75
F16 1.01 0.03 0.01 1.20 0.00 0.98
Lp
F12 0.97 0.09 0.00 0.95 0.14 0.00
F16 0.98 0.04 0.00 1.03 0.00 0.09
Linf
F12 0.97 0.90 0.00 1.02 0.00 0.62
F16 0.96 0.99 0.00 1.07 0.00 1.00
rB
F12 0.97 0.31 0.00 0.85 0.99 0.00
F16 0.90 0.85 0.00 0.85 0.99 0.00
RM
F12 1.18 0.00 0.27 1.28 0.00 0.45
F16 0.98 0.02 0.02 1.04 0.00 0.03
RMax
F12 1.02 0.00 0.01 1.03 0.00 0.01
F16 1.16 0.00 0.47 1.24 0.00 0.60
b
F12 0.92 0.53 0.00 0.90 0.30 0.00
F16 1.24 0.00 1.00 1.13 0.00 0.49
NEC
F12 1.03 0.04 0.14 0.78 0.76 0.00
F16 1.05 0.02 0.16 0.72 0.96 0.00
ke
F12 1.14 0.02 0.20 0.42 0.99 0.00
F16 1.00 0.01 0.07 0.58 0.70 0.00
Results relative to F3 represent the ratio FXF3 . The < 95% and > 95% values correspond respectively to the
proportion of the posterior distribution of the parameter of FX which was above the upper or below the
lower 95th percentile of the posterior distribution of F3.
Thereby this joint evolution may be due to directional uncontrolled selection forces which should have
been predominant compared to the uranium selection pressure. This selection pressure should have been
brought by the experiment protocol by itself. Such results have been encountered by Beaudouin et al.
(2012a) who highlighted individuals’ evolution in a non-exposed Chironomus riparius population throughout
generations. These authors explained the evolution they observed in the control population thanks to a non-
desired artiﬁcial selection during the experiment represented by a bias in the eggs selection for the next
generation. Some part of our protocol may have brought the same kind of artiﬁcial selection throughout
the generations such as the transfer protocol which involves a medium change for instance (agar-medium
to liquid-medium to agar-medium). Another phenomenon may have driven this uncontrolled phenotypic
evolution through a genetic drift. Indeed, the protocol transfer involves a transfer of 500 individuals every
three days which introduces an artiﬁcial strong reduction of the population at each transfer. However, the
long term size of a population is known to aﬀect the genetic diversity of the population (Hoﬀmann & Merilä,
1999; Reed et al., 2003).
Despite this uncontrolled evolution, some slight diﬀerences were measured between the individuals of
MGC and the individual of the MGU population. Indeed, a delay in the apparition of evolution of the
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maximal length and the elimination rate appears in the MGU population compared to the MGC population.
As the natural selection act on complex polygenic phenotypes leading to the modiﬁcation of the frequency of
numerous alleles (Falconer & Mackay, 1996), it may result in evolutionary trade-oﬀ, especially if pleiotropy
is involved. Such slight evolutionary trade-oﬀ should have been involved in the present study between the
uranium selections forces and the unknown ones leading to a delay in the apparition of the evolution.
While eliminating maternal eﬀects (i.e. cross generation phenotypic plasticity induced by the mother’s
environment; Day & Bonduriansky, 2011; Räsänen & Kruuk, 2007) of P0 generation, some diﬀerential evo-
lution aspects appear between the two populations. Thereby, it appears that the decrease of the elimination
rate was mainly due to the three ﬁrst generations in the MGC population whereas it was due to a long term
evolution for the MGU population. Another diﬀerential evolution appears regarding the maximal length.
Indeed, while this parameter increased in both populations compared to P0, it decreased in MGC compared
to F3 and continued to increase in MGU. This suggests that the early increase of maximal length in MGC
should be due to maternal eﬀects and that it tended to rejoin the initial level with a later decrease. In
contrast, individuals’ maximal length still increases in the MGU population, which may suggest a selection
of larger individuals in this population. The results also showed a decrease of the no-eﬀect concentration
in MGU at F16 compared to F3 whereas this parameter did not change in MGC. This may indicate an
evolution toward a higher sensibility of individuals exposed to uranium after many generations of exposure.
This pattern may have been ﬁrstly hidden by the P0 maternal eﬀect. Such sensitivity increase to uranium
has also been measured on Daphnia magna with an increase of DNA damages and of the severity of eﬀects
on life history traits across the generations (Massarin et al., 2010; Plaire et al., 2013).
Regarding these results, it may be suggested that once maternal eﬀects have been dimmed, the MGU
population may evolve in a diﬀerent manner than the MGC population. The maximal length increase in
the MGU population and the growth rate decrease suggesting the selection of larger individuals with a
slower development. Moreover, as no diﬀerence has been measured for the length at puberty and regarding
the decrease of the growth rate, the onset of the reproduction should be delayed across the generations.
Another experiment on C. elegans exposed during 22 generations to uranium also concluded, while performing
common-garden experiments in control environment, to the selection by the uranium of individuals with a
higher maximal length (Dutilleul, 2013). Moreover, these uranium-selected individuals tended to be longer in
the common-garden than the control individuals starting from generation 15. These results can be compared
to the ones of the present study as the physiological parameters estimated here are control parameters and
therefore represent the parameters values without the application of the toxic eﬀect.
These analyses were performed using a mechanistical model. The use of such models for the analysis
of multi-generations experiments allows an in depth analysis of the variations of physiological and toxic
relevant parameters, and an acquisition of information regarding the evolution strategy of the individuals of
a population. This analysis allowed conclusions that were not highlighted in a previous non-mechanistical
analysis describe in Goussen et al. (2013b) such as the slight evolution of the uranium population’s maximal
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length. One could explain this by the fact that the mechanistic analysis of the present study was a more
integrative analysis than the previous one as it took into account both the reproduction and the growth
dynamics simultaneously. In contrast, it did not conﬁrm others such as the diﬀerential evolution of the
maximal cumulated reproduction between MGC and MGU. Moreover, this mathematical analysis conﬁrmed
the existence of uncontrolled selections forces which mitigate the uranium selections forces.
X.8 Conclusion
We performed an in depth analysis of a multigenerational evolution of a nematode population exposed
to a strong selective pressure to uranium based on a mechanistic bioenergetic model. We highlighted an
adaptation to experimental conditions in both control and exposed populations. The mechanistic model
allowed the highlight of some points of diﬀerential evolution between the two populations, especially when
the maternal eﬀects of the ancestral population were dimmed. This study conﬁrmed the interest of using
mechanistic modelling to analyse multigeneration data sets and the importance to include both the control
population and the maternal eﬀects in such analysis.
Acknowledgements We are especially grateful to Florian Parisot for experimental help and discussion. We also thank
Henrique Teotónio for providing us with his base population and for comments. This work was part of the Envirhom-Eco
research program supported by the french Institute for Radioprotection and Nuclear Safety (IRSN) and the 190 DRC-08-02
program supported by the french Ministry of Ecology.
Ethical standard and conflict of interest The authors declare that they have no conflict of interest and that the experi-
ments comply with the current law of the country in which they were performed.
Benoit Goussen 121 2013
CHAPITRE X. MODÉLISATION DEBTOX MULTIGÉNÉRATIONNELLE
X.9 Conclusion du Chapitre X
X.9.1 Principaux résultats
Les résultats présentés dans ce chapitre montrent une évolution conjointes des deux populations, témoin
(MGC) et soumise à une pression de sélection en uranium (MGU). Cette évolution conjointe est observable
sur les paramètres physiologiques que sont la taille maximale (Linf ), le taux de croissance de von Bertalanﬀy
(rB), la ponte cumulée maximale (RMax) ainsi que sur un paramètre de toxicité qui est le taux d’élimination
(ke). Malgré cette évolution conjointe, une évolution diﬀérentielle entre les deux populations a été mise
en évidence une fois les eﬀets maternels liés à la population ancestrale estompés. Ainsi, la taille maximale
(Linf ) continue à augmenter au cours des générations chez les individus issus de MGU comparée à celle
des individus de la F3 MGU alors qu’elle décroit chez les individus de MGC comparée à celle des individus
de la F3 MGC. En ce qui concerne la concentration sans eﬀets (NEC), cette dernière décroit au cours des
générations chez les individus issus de MGU comparée à celle des individus de la F3 MGU alors qu’elle reste
constante chez les individus de la MGC.
X.9.2 Bilan
L’évolution des individus soumis à une contamination multigénérationnelle a été analysée à l’aide d’un
modèle bioénergétique mécanistique. Cette étude, bien qu’elle ait mis en évidence un schéma d’évolution
conjoint aux individus des deux populations, a permis de démontrer une évolution diﬀérentielle des indivi-
dus de la population uranium par rapport à ceux de la population témoin. Une comparaison de l’analyse
mécanistique et de l’analyse classique des données d’évolution sous stress permettrait désormais de discuter
des apports éventuels de la première par rapport à la seconde. Il s’agit donc de la prochaine étape de ce
doctorat.
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ans le cadre de ce doctorat, une stratégie en trois temps a été mise en place aﬁn d’évaluer les
apports de la modélisation mécanistique dans l’analyse de l’évolution de populations exposées à un
polluant. Dans cette partie, l’ensemble des éléments de ce travail sera discuté ensemble. Une synthèse des
résultats obtenus est tout d’abord présentée. Suite à cela, un regard critique est porté sur l’utilisation de la
modélisation en écotoxicologie. Enﬁn, les apports de la modélisation mécanistique sont discutés.
XI.1 Synthèse et cohérence des résultats
Une synthèse des résultats est présentée dans le Tableau XI.1 (page 128).
XI.1.1 Les eﬀets de l’uranium
L’uranium impacte négativement la croissance et la reproduction de C. elegans de manière concentration
dépendante. Ces résultats ont été retrouvés à la fois lors de l’analyse statistique classique (i.e. non mécanis-
tique) (Article I), avec la mise en évidence de NOEC pour la reproduction et la croissance de respectivement
0,5 et 0,9 mM U, et lors de l’analyse mécanistique (Article II), avec la détermination d’un seuil d’eﬀet com-
mun de 0,42 mM U. Les résultats de l’Article I ayant mis en évidence un eﬀet conjoint sur la croissance et
la reproduction, il avait été émis l’hypothèse d’un mode d’action de l’uranium sur C. elegans à travers un
impact sur l’assimilation d’énergie depuis la nourriture. Cette hypothèse a pu être conﬁrmée avec la déter-
mination du mode d’action DEBtox s’ajustant le mieux aux données lors de l’analyse mécanistique menée
dans l’Article II. Ce résultat est de plus conforté par d’autres études ayant mis en évidence ce mode d’action
de manière expérimentale ou par modélisation mécanistique sur d’autres organismes tels que D. magna,
D. rerio ou E. fetida (Augustine et al., 2012a,b; Giovanetti et al., 2010; Massarin et al., 2010, 2011; Zeman,
2008; Zeman et al., 2008).
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XI.1.2 Évolution des individus des populations dérivées comparée aux individus
de la population ancestrale
L’évolution des structures phénotypiques et génétiques des populations de nématodes au cours des gé-
nérations met en jeu des phénomènes complexes. Les résultats obtenus ont ainsi mis en évidence l’existence
d’une évolution conjointe et suivant un même schéma des deux populations d’étude (contrôle et uranium)
par rapport à la population ancestrale (Articles I et III). Ainsi, l’analyse non mécanistique (Article I) met
en évidence une augmentation de la taille maximale des individus de la population témoin jusqu’à la sixième
génération suivi d’une stabilisation et une décroissance de la ponte cumulée maximale jusqu’à la troisième
génération suivi d’une stabilisation. L’analyse mécanistique, quant à elle, démontre, chez les individus de la
population témoin, une augmentation de la taille maximale jusqu’à la troisième génération suivi d’une dé-
croissance. De même, cette seconde analyse démontre une diminution de la ponte maximale cumulée jusqu’à
la troisième génération, suivi d’une stabilisation et enﬁn d’un retour au niveau de la population ancestrale
sur la dernière génération. Concernant les paramètres de toxicité, l’analyse classique et l’analyse mécanis-
tique concluent sur une absence d’évolution signiﬁcative des seuils de toxicité (EC50 et NEC) des deux
populations par rapport à la population ancestrale. En revanche concernant les autres paramètres de toxi-
cité, l’analyse mécanistique met en évidence une diminution du taux d’élimination au cours des générations
pour les deux populations par rapport à la population ancestrale. Des évolutions diﬀérentielles entre les
populations contrôle et uranium par rapport à la population ancestrale ont également été observées. Ainsi,
l’analyse non mécanistique menée dans l’Article I met en évidence l’existence d’une ponte moyenne plus
faible dans la population uranium par rapport à la population contrôle. Ce résultat n’a néanmoins pas été
retrouvé lors de l’analyse mécanistique (Article III). En revanche, l’analyse mécanistique a mis en évidence
un délai dans l’apparition des réponses évolutives de la population uranium en ce qui concerne la taille
maximale et le taux d’élimination par rapport à la population contrôle, ce qui n’avait pas pu être observé
lors de l’analyse classique. Ces diﬀérences de résultats entre les deux types d’analyses peuvent être dues à
une meilleure description des traits relatifs à la croissance et la reproduction par la méthode mécanistique.
XI.1.3 Évolution des individus après estompage des eﬀets maternels
Il est également intéressant de noter que les eﬀets maternels ont probablement masqué plusieurs types
de réponses non détectées lors de la première analyse (Article I). En étudiant l’évolution des paramètres
descripteurs des traits physiologiques et toxiques à partir de la troisième génération respectivement pour
chaque population, des évolutions diﬀérentielles ont pu être mises en évidence (Article III). Ainsi, une fois
les eﬀets maternels estompés, il a été démontré que la force de sélection liée l’uranium induisait la sélection
d’individus plus grands au cours des générations. La taille maximale (paramètre physiologique non soumis
à l’eﬀet toxique) de ces individus est même devenue supérieure à celle déterminée chez les individus de la
population contrôle. Un résultat similaire a été retrouvé par Dutilleul (2013) qui a mis en évidence, lors
d’une expérience en jardin commun non contaminé, une augmentation progressive de la taille maximale des
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individus issus d’une population exposée à 1,1 mM U ainsi qu’une tendance à dépasser la taille des individus
issus d’une population contrôle à compter de la quinzième génération. En revanche, dans l’expérience de
jardin-commun cet auteur a retrouvé, après une diminution lors de la première génération, une augmentation
stable de la ponte totale des individus exposés à l’uranium au cours des générations.
Un paramètre descripteur des eﬀets toxiques, le seuil d’eﬀet de l’uranium (NEC), a également évolué
de manière diﬀérentielle entre les deux populations une fois les eﬀets maternels estompés. En eﬀet, ce seuil
diminue avec les générations dans la population uranium — de près de 30% à la seizième génération de
la population uranium par rapport à la troisième génération de la population uranium — alors qu’aucune
évolution n’est perceptible dans la population contrôle. Cela indique une sensibilisation des individus à
l’uranium au cours des générations. Cette augmentation de la sensibilité des individus à l’uranium au cours
des générations a également été retrouvée chez d’autres organismes tel que D. magna (Massarin et al., 2010;
Plaire et al., 2013).
Enﬁn, concernant le taux d’élimination il est intéressant de noter que même si les valeurs de ce paramètre
sont identiques à la dernière génération d’étude pour les deux populations par rapport à la population
ancestrale, la diminution observée intervient essentiellement lors des trois premières générations pour les
individus issus de la population contrôle, alors qu’elle est continue tout au long de l’expérience pour les
individus de la population uranium. Ainsi la diminution dans la population contrôle pourrait être due à
des phénomènes plastiques qui seraient, dans la population uranium, moins inﬂuents que les forces liées à
l’uranium. Cette hypothèse serait néanmoins à conﬁrmer par des expérimentations supplémentaires.
En conclusion, les résultats de l’analyse classique et de l’analyse mécanistique sont globalement concor-
dants. Néanmoins, des diﬀérences sont apparues. Ces dernières pourraient être dues à une description plus
ﬁne des mécanismes mis en jeu par l’analyse mécanistique. Il est donc essentiel de comprendre les apports
et limites de cette analyse mécanistique.
XI.2 Cadre conceptuel pour la modélisation
Tout modèle n’étant qu’une idéalisation de la réalité eﬀectuée sur la base d’hypothèses, il est nécessaire
de prêter attention à certains points durant son utilisation. L’utilisation des modèles doit donc se faire dans
un cadre bien déﬁni. Legay (1997) et Kooijman (2011a) ont déﬁni et décrit un certain nombre de critères
permettant de juger la qualité du modèle dans son ensemble : un modèle se doit d’être consistant, cohérent,
eﬃcient, réaliste, utile et stable.
Un modèle consistant. Pour être consistant, un modèle ne doit pas présenter d’hypothèses sous-jacentes
contradictoires entre elles. De plus la confrontation des sorties du modèle avec les données observées ne doit
pas non plus donner lieu à des contradictions. Enﬁn, un modèle qui ne respecte pas les diﬀérentes lois de
conservation (de l’énergie, de la masse, du temps. . .) ou qui viole les règles de calcul des dimensions des
valeurs (e.g. addition ou soustraction de valeurs de même dimensions uniquement) ne sera pas consistant.
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Table XI.1 – Synthèse des résultats et de leur concordance.
Paramètre Population Analyse statistique (Article I) Analyse DEBtox (Article II et III)
Taille maximale Témoin P0 ր F6 → F16 P0 ր F3 ց F16
Ponte cumulée Témoin P0 ց F3 → F16 P0 ց F3 → F12 ր F16
EC50 / NEC Témoin P0 → F16 P0 → F16
ke Témoin – P0 ց F16
Taille maximale Uranium P0 ր F6 → F16 P0 → F3 ր F16
Ponte cumulée Uranium
P0 ց F3 → F16 P0 ց F3 → F12 ր F16
< population Témoin = population Témoin
EC50 / NEC Uranium P0 → F16 P0 → F12 ց F16
ke Uranium – P0 → F3 ց F16
Les diﬀérences entre les analyses sont présentées en rouge. Les diﬀérences entre populations sont présentées
en gras. ր indique une modiﬁcation positive (augmentation), ց une modiﬁcation négative (diminution)
et →, une absence dé modiﬁcations. P0 correspond à la population ancestrale et FX correspond à la Xe
génération de la population dérivée de P0.
Un modèle cohérent. Le jugement sur la cohérence du modèle fait plus appel à des informations quali-
tatives que pour la consistance. Ainsi, un modèle cohérent est un modèle ne violant pas les relations logiques
entre les variables dont l’existence est « reconnue ».
Un modèle efficient. Le modèle développé se doit d’être le plus simple possible en fonction du degré de
complexité choisi aﬁn d’éviter ou de limiter une sur-paramétrisation du modèle. Il doit aussi être équilibré
dans sa construction. Ainsi le niveau de détail du modèle devrait être équivalent entre les diﬀérentes parties
composant ce modèle.
Un modèle réaliste. Ainsi, il est important de ne pas étendre de manière abusive le domaine de validité
du modèle. Il convient pour ce faire de vériﬁer les hypothèses posées par le modèle au préalable. Enﬁn,
il est important de noter qu’un modèle ne permet pas d’éviter le travail expérimental. En eﬀet, il est né-
cessaire d’intégrer l’expérience dans la construction et la validation du modèle aﬁn d’éviter la construction
d’hypothèses n’ayant aucune réalité et ainsi d’observer des résultats qui n’ont aucune existence réelle.
Un modèle utile. Les modèles doivent en eﬀet servir à explorer la réalité et non à éviter de répondre
expérimentalement à certaines questions. Un modèle sera meilleur qu’un autre s’il s’applique à un univers
plus large, rend obsolète d’autres modèles, permet l’extension des techniques communément utilisées ou
permet d’eﬀectuer des comparaisons nouvelles.
Un modèle stable. Le comportement numérique du modèle doit aussi être analysé. Ainsi un modèle stable
sera peu sensible aux facteurs secondaires mais sera fortement sensible aux facteurs primaires. De plus, la
connaissance de sa plasticité est importante dans la réalisation du processus d’inférence des paramètres et
la mise au point du plan d’expérience. Les analyses de sensibilité et d’incertitude permettent d’étudier la
stabilité du modèle.
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Les critères et les réponses apportées pour juger le modèle utilisé dans le cadre de ce doctorat sont
présentés dans le Tableau XI.2 (page 129). Les éléments présentés dans ce Tableau démontrent que le modèle
utilisé dans ce doctorat répond à l’ensemble des critères énoncés.
Table XI.2 – Validation de la qualité du modèle DEBtox utilisé dans le cadre de ce doctorat.
Critère de qualité Réponse apportée
Consistance
⋆ Hypothèses du modèle exposées et non contradictoires
(Cf. concepts d’homéostasie section V.2.2, page 46)
⋆ Dimensions du modèle exposées (Billoir et al., 2008b; Kooijman,
2010)
⋆ Sorties du modèle confrontées aux données (Cf. Article II,
page 93)
Cohérence
⋆ Vériﬁcation préalable de la cohérence des liens logiques entre les
variables du modèle
Eﬃcience
⋆ Modèle utilisant des paramètres composés et analyse de sensibi-
lité des paramètres (Cf. Article II, page 93 et Billoir et al., 2008b)
⋆ Niveau de détail équivalent pour les modules croissance, repro-
duction et toxique (Cf. Article II, page 93)
Réalisme
⋆ Modèle construit, largement utilisé et pertinence validée dans
le cadre d’utilisation pour l’analyse de données d’écotoxicologie
(Cf. modèle DEBtox, section V.3.2, page 48)
⋆ Développement du modèle basé sur des données expérimentales
et comportement validé à partir de jeux de données diﬀérents du
jeu de calibration (Cf. Article II, page 93 et III, page 110)
Utilité
⋆ Amélioration du modèle présenté par Jager et al. (2005) aﬁn de
mieux prendre en compte les particularités biologiques de C. ele-
gans (Cf. Article II, page 93)
⋆ Modèle plus ﬂexible que celui de Jager et al. (2005) et permet-
tant une prise en compte d’une plus large gamme de possibilités
biologiques (Cf. Article II, page 93)
⋆ Extrapolation possible à des concentrations non utilisées pour la
calibration du modèle
Stabilité
⋆ Comportement numérique du modèle analysé par des analyses de
sensibilité et d’incertitude (Cf. Article II, page 93)
En dernier lieu il convient de prendre en compte le fait que le choix d’utiliser ou non un modèle engage la
responsabilité et la personnalité du chercheur et est en partie lié à sa culture, ses motivations, ses expériences
de chercheur ainsi que son point de vue (Legay, 1997).
XI.3 Apports de la modélisation
L’utilisation de la modélisation mécanistique dans l’analyse des données d’évolution expérimentale a
permis une description plus ﬁne des traits d’histoire de vie liés à la croissance et à la reproduction. En
eﬀet, le modèle développé et utilisé dans le cadre de ce doctorat a décrit chacun de ces traits à l’aide de
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plusieurs paramètres physiologiquement pertinents qui n’auraient pas été facilement accessibles dans une
analyse classique (e.g. taux de croissance, taille initiale, taille à la puberté, taille maximale, taux maximal de
reproduction). Un autre point intéressant dans l’utilisation de la modélisation mécanistique a été la possibilité
d’inférer les mêmes paramètres pour des données obtenues à des temps diﬀérents à chaque génération. En
eﬀet, des contraintes réglementaires, ﬁnancières, techniques ou temporelles ne facilitent pas toujours, dans
une expérimentation eﬀectuée sur plusieurs générations, la réalisation des mesures au même pas de temps sur
toutes les générations étudiées. Ainsi, à l’aide de la modélisation, il est possible de comparer des paramètres
issus de jeux de données mesurés à des temps diﬀérents et par conséquent de s’aﬀranchir partiellement de
ces contraintes.
L’utilisation couplée d’un module toxicocinétique (TK) avec un module toxicodynamique (TD) lors des
analyses mécanistiques des données d’évolution a amélioré l’analyse du seuil d’eﬀet du toxique. En eﬀet,
le seuil d’eﬀet ainsi déterminé est non seulement indépendant du temps de mesure, mais également des
concentrations utilisées lors de l’expérimentation. L’utilisation des modèles TKTD rend en eﬀet possible
l’extrapolation des mesures à des valeurs non utilisées pour la calibration du modèle. Enﬁn, le modèle
DEBtox utilisé dans le cadre de ce doctorat intègre les fonctions liées à la croissance et à la reproduction,
permettant ainsi la détermination de paramètres de toxicité communs à ces deux critères.
L’utilisation de la modélisation bioénergétique a également permis de vériﬁer les hypothèses sur les condi-
tions expérimentales utilisées, en particulier sur certains facteurs pouvant fortement inﬂuencer les réponses
des organismes. Il s’agit par exemple des facteurs reliés à l’alimentation de l’organisme telle que la dispo-
nibilité de la nourriture dans le milieu. L’analyse de ce facteur a permis de vériﬁer que les individus sont
bien nourris de manière ad libitum (f ≈ 1) et que, par conséquent, la réponse microévolutive n’est pas liée
à une carence alimentaire. Augustine et al. (2011) ont ainsi mis en évidence sur D. rerio un niveau d’inges-
tion estimé (f) de 0,4 pour des individus présentés comme ayant été élevés dans des conditions idéales de
laboratoire (Schilling, 2002). Ce niveau de nourriture faible peut se traduire par l’apparition d’un retard de
développement.
Enﬁn, ces modèles peuvent être calibrés à l’aide de méthodes Bayesiennes. Outre le fait que ces méthodes
permettent d’obtenir intuitivement des distributions de probabilité des valeurs des paramètres — autorisant
de ce fait la prise en compte directe des incertitudes liées aux mesures ainsi qu’au modèle — elles permettent
également d’inférer des paramètres sur un faible nombre de données ou de réplicats grâce à l’utilisation
d’a priori. Cela peut se révéler particulièrement utile pour les études ne permettant pas l’utilisation d’un
grand nombre d’organisme du fait de contraintes réglementaires, ﬁnancières ou éthiques par exemple.
XI.4 La modélisation, le changement d’échelle
Le modèle mécanistique développé et utilisé dans le cadre de ce travail pourrait être intégré dans un mo-
dèle de dynamique de population aﬁn de permettre des extrapolations des eﬀets des polluants à la population.
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Ce type d’approche a déjà été utilisé en couplant des modèles de type individu-centré (individual-based mo-
del, IBM) avec des modèles bioénergétiques. Les modèles IBM sont basés sur l’hypothèse que les processus
existant au niveau de la population émergent de ce que font les individus (Grimm & Railsback, 2005). Ainsi,
ce type de modèle considère les individus comme étant des entités discrètes qui vont posséder un ou des
attributs changeants au cours de leur cycle de vie (Beaudouin, 2007; Grimm & Railsback, 2005). Les mo-
dèles individu-centrés sont des outils prédictifs plus puissants que les approches de statistiques descriptives
en permettant notamment la détection de perturbations biologiques et signiﬁcatives qui seraient passées
inaperçues avec les méthodes classiques (Beaudouin et al., 2012b; Forbes & Calow, 2012). L’utilisation des
modèles IBM couplés avec des modèles de type TKTD — dans lesquels les liens mécanistiques entre niveaux
physiologiques sont faits — permet une capture de plusieurs niveaux d’organisation biologique et une dé-
tection des mécanismes gouvernant probablement les populations exposées à un toxique ou non (Beaudouin
et al., 2012a; Forbes & Calow, 2012; Gabsi et al., 2013; Grimm & Martin, 2013). Ainsi, un modèle IBM basé
sur un modèle DEB permet d’explorer à la fois les traits d’histoire de vie individuels et la dynamique des
populations (Grimm & Martin, 2013). Ce type de modèle a déjà été utilisé avec succès notamment sur le
diptère Chironomus riparius exposé à de l’uranium où une population expérimentale a été modélisée. Cela a
permis de tirer des conclusions non accessibles par d’autres moyens classique ou par un modèle TKTD pur
(ici l’apparition d’eﬀets sur la croissance et la reproduction impliquant une sélection phénotypique au sein
de la population via une survie diﬀérentielle) (Beaudouin et al., 2012a).
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ans le cadre de ce doctorat, les avantages de l’utilisation de la modélisation par rapport à une ana-
lyse classique ont été explicités. Un modèle bioénergétique mécanistique a été développé, analysé et
utilisé pour étudier l’évolution du nématode C. elegans exposé à un polluant métallique radioactif, l’ura-
nium. Le modèle développé a donc été utilisé dans un cadre bien particulier correspondant à une exposition
d’individus à une pollution constante et non ﬂuctuante par un métal lourd radioactif. Il serait par conséquent
intéressant de vériﬁer la robustesse du modèle utilisé dans ce doctorat. En eﬀet, les activités anthropiques
amènent un grand nombre de pollutions diverses et variées. Ainsi, de nombreux métaux, pesticides, compo-
sés pharmaceutiques et autres substances industrielles sont régulièrement dispersés dans les écosystèmes. La
capacité du modèle à analyser de manière pertinente et réaliste ces autres types de composés permettrait
d’étendre son domaine de validité. Néanmoins, il est nécessaire de faire attention à ne pas étendre de manière
abusive ce domaine de validité. En eﬀet, les eﬀets toxiques sur les organismes ne sont pas obligatoirement
reliés à des actions chimiques. Un certain nombre d’actions physiques (e.g. rayonnement ionisant, tempéra-
ture) peut également aboutir à un eﬀet toxique. Dans la perspective d’utiliser le modèle présenté ici, aﬁn
d’étudier ce type d’actions physiques, il sera nécessaire d’analyser la cohérence de ce type d’action avec les
hypothèses sous-jacentes du modèle et probablement de modiﬁer le module toxicocinétique du modèle.
De plus, les pollutions auxquelles sont soumis les organismes peuvent être de type constante, mais aussi
ﬂuctuante ou en pulse. L’analyse de ces deux derniers types de pollution à l’aide d’un modèle mécanistique
a déjà été menée notamment sur des organismes aquatiques (Ashauer et al., 2006; Péry et al., 2001). Se pose
donc la question de l’application du modèle développé à l’analyse de l’impact de concentrations ﬂuctuantes
ou pulsées et de la capacité du modèle à y répondre. L’intégration de l’analyse de ce type de pollution
nécessiterait principalement une adaptation du module de toxicocinétique du modèle et une acquisition
supplémentaire d’information, dont l’évolution de la concentration au cours du temps et, dans certains cas,
une estimation du facteur de bioconcentration (Péry et al., 2001).
De même, les organismes sont régulièrement exposés à des alternances ou à des mélange de polluants qui
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vont modiﬁer, ampliﬁer ou diminuer la réponse de ces populations aux pollutions. Dutilleul (2013) a ainsi
étudié l’évolution d’une population de C. elegans exposée à une alternance de stress (uranium et NaCl).
Dans cette étude l’auteur a mis en évidence une réponse évolutive rapide ainsi qu’une forte spécialisation
des individus exposés alors que l’hypothèse contraire avait été posée. L’auteur explique cette réponse par
un eﬀet de coévolution entre le NaCl et l’uranium. Il serait intéressant d’appliquer le modèle développé aﬁn
de vériﬁer sa capacité à prendre en compte ce type de coévolution et si possible, tenter de l’expliquer plus
ﬁnement. Diﬀérents projets étudient également l’eﬀet d’un mélange de polluants sur les organismes. En eﬀet,
les réponses liées à ces mélanges de polluants peuvent fortement diﬀérer des eﬀets seuls de ces polluants,
notamment du fait des phénomènes de synergie ou d’antagonisme d’eﬀet. À l’heure actuelle, deux concepts
sont utilisés pour rendre compte de l’eﬀet de ces mélange. Il s’agit du concept d’addition des concentrations
— basé sur un principe de dilution et mis au point pour des composés ayant le même mécanisme d’action —
et du concept d’action indépendante — mis au point pour des composés ayant des mécanismes d’action
diﬀérents (Bliss, 1939; Loewe & Muischnek, 1926). Ces concepts peuvent être ajustés aﬁn de prendre en
compte les eﬀets synergiques ou antagonistes des polluants. Le modèle développé dans ce doctorat pourrait
ainsi intégrer ces méthodes et être testé pour l’analyse de l’impact de mélanges de polluants sur C. elegans
et sur son évolution.
« L’imagination est plus importante que la connaissance.
La connaissance est limitée alors que l’imagination englobe le monde entier »
Albert Einstein
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ANNEXE A. EXEMPLES DE CODE JAGS
ANNEXEA
Exemples de code JAGS
A.1 Exemple de code JAGS : mode d’action assimilation
1 ### JAGS DEB Nematode ###
2 ### Mode ac t i on As s im i l a t i on ###
3 ### ###




8 # 1. Var iab l e s d e c l a r a t i on
9 #===============================================
10 var
11 muL[Nmax, M] , muR[Nmax, M] , L [Nmax, M] , R[Nmax, M]
12
13 #===============================================
14 # 2. Hour data t rans fo rmat ion
15 #===============================================
16 data {Pmax <− round ( Hmax ∗ 1/pdt ) }
17
18 #===============================================
19 # 3. Model
20 #===============================================
21 model {
22 ## Concentrat ion c a l c u l loop
23 f o r ( i in 1 :M) {
24
25 ## I n i t i a l i s a t i o n
26 l [ 1 , i ] <− l 0
27 r [ 1 , i ] <− 0
28 cq [ 1 , i ] <− 0
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29
30 s t r e s s [ 1 , i ] <− 1 − ( ( 1−(1+( l f ^3/ l [ 1 , i ] ^ 3 ) ) ^(−1) ) ∗ alpha ) # Nematode s p e c i f i c food
func t i on
31 Ef f e t [ 1 , i ] <− max(1 − ( b ∗ max( ( cq [ 1 , i ] − NEC) , 0 ) ) ,0 ) # S t r e s s func t i on
32 dcq [ 1 , i ]<− ( ( (Co [ i ] ∗ke∗ s t r e s s [ 1 , i ] ∗ f ) / l [ 1 , i ] ) − ( cq [ 1 , i ] ∗ ( ( ( ke∗ s t r e s s [ 1 , i ] ∗ f ) / l [ 1 , i
] ) +(3∗ ( d l [ 1 , i ] /pdt ) / l [ 1 , i ] ) ) ) ) ∗ pdt # Scaled t i s s u e concent ra t i on
33
34 tmp . d l [ 1 , i ] <− rB ∗ ( ( s t r e s s [ 1 , i ] ∗ f+g ) / ( g+( s t r e s s [ 1 , i ] ∗ f ∗ E f f e t [ 1 , i ] ) ) ) ∗ ( ( s t r e s s [ 1 , i ] ∗
f ∗ E f f e t [ 1 , i ] ) − l [ 1 , i ] ) ∗ pdt
35 dl [ 1 , i ] <− max(tmp . d l [ 1 , i ] , 0 )
36 dr [ 1 , i ] <− 0
37
38 ## Ca l cu l a t i on s f o r each time−s tep
39 f o r ( h in 2 : (Pmax [ i ]+1) ) {
40
41 ## Sp e c i f i c nematode food func t i on
42 s t r e s s [ h , i ] <− min( (1 − ( ( 1−(1+( l f ^3/ ( l [ h , i ] ) ^3) ) ^(−1) ) ∗ alpha ) ) , 1)
43
44 ## Toxicant e f f e c t s
45 dcq [ h , i ]<− ( ( (Co [ i ] ∗ke∗ s t r e s s [ h , i ] ∗ f ) / l [ h , i ] ) − ( cq [ h , i ] ∗ ( ( ( ke∗ s t r e s s [ h , i ] ∗ f ) / l [ h
, i ] ) +(3∗ ( d l [ h , i ] /pdt ) / l [ h , i ] ) ) ) ) ∗ pdt # Scaled t i s s u e concent ra t i on
46 cq [ h , i ] <− cq [ h−1, i ] + dcq [ h−1, i ]
47 Ef f e t [ h , i ] <− max(1 − ( b ∗ max( ( cq [ h , i ] − NEC) , 0 ) ) ,0 ) # S t r e s s func t i on
48
49 ## Growth model
50 l [ h , i ] <− l [ h−1, i ] + dl [ h−1, i ]
51 # Growth
52 tmp . d l [ h , i ] <− rB ∗ ( ( s t r e s s [ h , i ] ∗ f +g ) / ( g+( s t r e s s [ h , i ] ∗ f ∗ E f f e t [ h , i ] ) ) ) ∗ ( ( s t r e s s [ h
, i ] ∗ f ∗ E f f e t [ h , i ] ) − l [ h , i ] ) ∗pdt




57 ## Reproduction model
58 r [ h , i ] <− r [ h−1, i ] + dr [ h−1, i ]
59 # Reproduction
60 tmp . dr [ h , i ] <− ( ( Rm /(1− lp ^3) ) ∗ ( s t r e s s [ h , i ] ∗ f ∗ E f f e t [ h , i ] ∗ l [ h , i ] ^2 ∗ ( ( g+l [ h , i ] )
/ ( g+( s t r e s s [ h , i ] ∗ f ∗ E f f e t [ h , i ] ) ) ) − lp ^3 ) ) ∗ ( (Rmax−r [ h , i ] ) /Rmax) ∗ pdt
61 tmp2 . dr [ h , i ] <− max(tmp . dr [ h , i ] , 0 )
62 dr [ h , i ] <− i f e l s e ( l [ h , i ] > lp , tmp2 . dr [ h , i ] , 0)
63 }
64
65 ## Like l i hood c a l c u l a t i o n f o r the j t imes o f concent ra t i on i
66 f o r ( j in 1 :N[ i ] ) { # N[ i ] = nbr temps exp i
67 muL[ j , i ] <− ( ( l [ round (H[ j , i ] ∗ 1/pdt+1) , i ] ) ∗ L in f ) # model en t a i l l e standard et
data t a i l l e t o t a l e
Benoit Goussen 166 2013
ANNEXE A. EXEMPLES DE CODE JAGS
68 muR[ j , i ] <− r [ round (H[ j , i ] ∗ 1/pdt+1) , i ]
69
70 L [ j , i ] ~ dnorm(muL[ j , i ] , tau .L) # Observed length f o r c on t r o l




75 ## Prior s p e c i f i c a t i o n s
76
77 ke ~ dun i f (1 e−6 ,1) # El iminat ion ra t e
78 b ~ duni f ( 0 , 5 ) # E f f e c t s l ope
79 NEC ~ duni f ( 0 , 2 ) # Non e f f e c t concent ra t i on
80
81 alpha ~ dun i f ( 0 , 1 ) # Linked to nematode capac i ty to eat
82
83 l 0 ~ dnorm (0 . 1831 , 745 . 70 )T(1 e−6 ,) # Sca led l ength at b i r th (L0/ L in f )
84 d . l f ~ dnorm (0 . 1052 , 225 . 9 0 )T(1 e−6 ,) # Delta s c a l ed l ength at h a l f maximal
a s s im i l a t i o n
85 l f <− d . l f + l 0 # Scaled l ength at h a l f maximal a s s im i l a t i o n
( Lf / L in f )
86 d . lp ~ dnorm (0 . 4792 , 108 . 87 )T(1 e−6 ,) # Delta s c a l ed l ength at puberty
87 lp <− d . lp + l0 # Scaled puberty l ength (Lp/ Lin f )
88 Lin f ~ dnorm (1540 ,1 .054 e−5)T(1 e−6 ,) # Ultimate l ength µ(m)
89 f ~ dun i f ( 0 , 1 ) # Funct iona l re sponse
90 rB ~ dnorm (0 . 0389 , 1 . 652 e+4)T(1 e−6 ,) # von Be r t a l an f f y growth ra t e
91 g ~ dun i f (0 , 20 ) # Energy investment r a t i o
92 Rm ~ dnorm (12 . 6 7 , 0 . 1 5 6 )T(1 e−6 ,) # Egg l ay ing ra t e
93 Rmax ~ dnorm (265 ,3 . 55 e−4)T(1 e−6 ,) # Maximal number o f gamete
94 sigma .L ~ dun i f (0 . 00001 ,200) # Length standard e r r o r
95 tau .L <− pow( sigma .L , −2) # Length p r e c i s i o n
96 sigma .R ~ dun i f (0 . 00001 ,200) # Reproduction standard e r r o r




101 # 4. End
102 #===============================================
Code JAGS : Modèle DEBtox eﬀet sur l’assimilation
A.2 Exemple de code JAGS : mode d’action maintenance
1 ### JAGS DEB Nematode ###
2 ### Mode ac t i on Maintenance ###
3 ### ###
4 ### Benoit Goussen ###
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8 # 1. Var iab l e s d e c l a r a t i on
9 #===============================================
10 var
11 muL[Nmax, M] , muR[Nmax, M] , L [Nmax, M] , R[Nmax, M]
12
13 #===============================================
14 # 2. Hour data t rans fo rmat ion
15 #===============================================
16 data {Pmax <− round ( Hmax ∗ 1/pdt ) }
17
18 #===============================================
19 # 3. Model
20 #===============================================
21 model {
22 ## Concentrat ion c a l c u l loop
23 f o r ( i in 1 :M) {
24
25 ## I n i t i a l i s a t i o n
26 l [ 1 , i ] <− l 0
27 r [ 1 , i ] <− 0
28 cq [ 1 , i ] <− 0
29
30 s t r e s s [ 1 , i ] <− 1 − ( ( 1−(1+( l f ^3/ l [ 1 , i ] ^ 3 ) ) ^(−1) ) ∗ alpha ) # Nematode s p e c i f i c food
func t i on
31 Ef f e t [ 1 , i ] <− 1 + ( b ∗ max( ( cq [ 1 , i ] − NEC) , 0 ) ) # S t r e s s func t i on
32 dcq [ 1 , i ]<− ( ( (Co [ i ] ∗ke∗ s t r e s s [ 1 , i ] ∗ f ) / l [ 1 , i ] ) − ( cq [ 1 , i ] ∗ ( ( ( ke∗ s t r e s s [ 1 , i ] ∗ f ) / l [ 1 , i
] ) +(3∗ ( d l [ 1 , i ] /pdt ) / l [ 1 , i ] ) ) ) ) ∗ pdt # Scaled t i s s u e concent ra t i on
33
34 tmp . d l [ 1 , i ] <− rB ∗ ( s t r e s s [ 1 , i ] ∗ f − l [ 1 , i ] ∗ E f f e t [ 1 , i ] ) ∗ pdt
35 dl [ 1 , i ] <− max(tmp . d l [ 1 , i ] , 0 )
36 dr [ 1 , i ] <− 0
37
38 ## Ca l cu l a t i on s f o r each time−s tep
39 f o r ( h in 2 : (Pmax [ i ]+1) ) {
40
41 ## Sp e c i f i c nematode food func t i on
42 s t r e s s [ h , i ] <− min( (1 − ( ( 1−(1+( l f ^3/ ( l [ h , i ] ) ^3) ) ^(−1) ) ∗ alpha ) ) , 1)
43
44 ## Toxicant e f f e c t s
45 dcq [ h , i ]<− ( ( (Co [ i ] ∗ke∗ s t r e s s [ h , i ] ∗ f ) / l [ h , i ] ) − ( cq [ h , i ] ∗ ( ( ( ke∗ s t r e s s [ h , i ] ∗ f ) / l [ h
, i ] ) +(3∗ ( d l [ h , i ] /pdt ) / l [ h , i ] ) ) ) ) ∗ pdt # Scaled t i s s u e concent ra t i on
46 cq [ h , i ] <− cq [ h−1, i ] + dcq [ h−1, i ]
47 Ef f e t [ h , i ] <− 1 + ( b ∗ max( ( cq [ h , i ] − NEC) , 0 ) ) # S t r e s s func t i on
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48
49 ## Growth model
50 l [ h , i ] <− l [ h−1, i ] + dl [ h−1, i ]
51 # Growth
52 tmp . d l [ h , i ] <− rB ∗ ( s t r e s s [ h , i ] ∗ f − l [ h , i ] ∗ E f f e t [ h , i ] ) ∗ pdt




57 ## Reproduction model
58 r [ h , i ] <− r [ h−1, i ] + dr [ h−1, i ]
59 # Reproduction
60 tmp . dr [ h , i ] <− ( Rm / (1− lp ^3) ) ∗ E f f e t [ h , i ] ∗ ( s t r e s s [ h , i ] ∗ f ∗ l [ h , i ] ^2 ∗ ( ( g∗ E f f e t
[ h , i ]^(−1)+l [ h , i ] ) / ( g+s t r e s s [ h , i ] ∗ f ) ) − lp ^3) ∗ ( (Rmax − r [ h , i ] ) / (Rmax) ) ∗ pdt
61 tmp2 . dr [ h , i ] <− max(tmp . dr [ h , i ] , 0 )
62 dr [ h , i ] <− i f e l s e ( l [ h , i ] > lp , tmp2 . dr [ h , i ] , 0)
63 }
64
65 ## Like l i hood c a l c u l a t i o n f o r the j t imes o f concent ra t i on i
66 f o r ( j in 1 :N[ i ] ) { # N[ i ] = nbr temps exp i
67 muL[ j , i ] <− ( ( l [ round (H[ j , i ] ∗ 1/pdt+1) , i ] ) ∗ L in f ) # model en t a i l l e standard et
data t a i l l e t o t a l e
68 muR[ j , i ] <− r [ round (H[ j , i ] ∗ 1/pdt+1) , i ]
69
70 L [ j , i ] ~ dnorm(muL[ j , i ] , tau .L) # Observed length f o r c on t r o l




75 ## Prior s p e c i f i c a t i o n s
76
77 ke ~ dun i f (1 e−6 ,1) # El iminat ion ra t e
78 b ~ duni f ( 0 , 5 ) # E f f e c t s l ope
79 NEC ~ duni f ( 0 , 2 ) # Non e f f e c t concent ra t i on
80
81 alpha ~ dun i f ( 0 , 1 ) # Linked to nematode capac i ty to eat
82
83 l 0 ~ dnorm (0 . 1831 , 745 . 70 )T(1 e−6 ,) # Sca led l ength at b i r th (L0/ L in f )
84 d . l f ~ dnorm (0 . 1052 , 225 . 9 0 )T(1 e−6 ,) # Delta s c a l ed l ength at h a l f maximal
a s s im i l a t i o n
85 l f <− d . l f + l 0 # Scaled l ength at h a l f maximal a s s im i l a t i o n
( Lf / L in f )
86 d . lp ~ dnorm (0 . 4792 , 108 . 87 )T(1 e−6 ,) # Delta s c a l ed l ength at puberty
87 lp <− d . lp + l0 # Scaled puberty l ength (Lp/ Lin f )
88 Lin f ~ dnorm (1540 ,1 .054 e−5)T(1 e−6 ,) # Ultimate l ength µ(m)
89 f ~ dun i f ( 0 , 1 ) # Funct iona l re sponse
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90 rB ~ dnorm (0 . 0389 , 1 . 652 e+4)T(1 e−6 ,) # von Be r t a l an f f y growth ra t e
91 g ~ dun i f (0 , 20 ) # Energy investment r a t i o
92 Rm ~ dnorm (12 . 6 7 , 0 . 1 5 6 )T(1 e−6 ,) # Egg l ay ing ra t e
93 Rmax ~ dnorm (265 ,3 . 55 e−4)T(1 e−6 ,) # Maximal number o f gamete
94 sigma .L ~ dun i f (0 . 00001 ,200) # Length standard e r r o r
95 tau .L <− pow( sigma .L , −2) # Length p r e c i s i o n
96 sigma .R ~ dun i f (0 . 00001 ,200) # Reproduction standard e r r o r




101 # 4. End
102 #===============================================
Code JAGS : Modèle DEBtox eﬀet sur la maintenance
Benoit Goussen 170 2013
ANNEXE B. MATÉRIEL SUPPLÉMENTAIRE ARTICLE I
ANNEXEB
Matériel supplémentaire Article I
Benoit Goussen 171 2013
ANNEXE B. MATÉRIEL SUPPLÉMENTAIRE ARTICLE I
Figure B.1 – Maximal length (Linf ) for hermaphrodite individuals (µm) as a function of the generation for MGC
(Control population) and MGU (Uranium population) exposed to 0 mM U, 0.1 mM U, 0.3 mM U, 0.5 mM U,
0.9 mM U, 1.1 mM U, and 1.2 mM U. Each point represents the Linf value of the model (Eq. VIII.1) ﬁtted using all
replicate for each treatment
Figure B.2 – Maximal length (Linf) for male individuals (µm) as a function of the generation for MGC (Control
population) and MGU (Uranium population) exposed to 0 mM U, 0.1 mM U, 0.3 mM U, 0.5 mM U, 0.9 mM U,
1.1 mM U, and 1.2 mM U. Each point represents the Linf value of the model (Eq. VIII.1) ﬁtted using all replicate
for each treatment
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Figure B.3 – Mean fecundity (±Standard Deviation) as a function of the generation for MGC (Control population)
and MGU (Uranium population) exposed to 0 mM U, 0.1 mM U, 0.3 mM U, 0.5 mM U, 0.9 mM U, 1.1 mM U, and
1.2 mM U.
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Figure C.1 – UUncertainty analysis for reproduction part of the DEBtox the assimilation model for
nematode. Panel A represent the uncertainty analysis of the model proposed by Jager et al. (2005) and
panel B represent the uncertainty analysis of the model we used (Eq. IX.1). The solid line represent the
median of the model output. Dashed lines represent the 95% quantiles of the model output.
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Figure C.2 – Sensitivity analysis for the assimilation model (Eq. IX.3). Sensitivity indices at the diﬀerent
times for the growth equation and reproduction equation (e.g. L.75 and R.75 represent respectively sensitivity
indices at 75 hours for growth, and reproduction equations). First order indices (Si) are presented in light
grey and total order indices (STi) in dark grey. Parameters were ordered according to the total order Sobol
sensitivity indices.
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Figure C.3 – Prior and posterior distribution density for the assimilation model (Eq. IX.3. Prior distribution
is presented with dashed line and posterior distribution is presented with histograms.
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Figure D.1 – Evolution of the parameter RM throughout the generations. Means of the parameters posterior
distribution values for each generation have been scaled by the mean of the parameter posterior distribution
value at P0. The horizontal line corresponds to 1 (i.e. the reference value of P0). Conﬁdence intervals
represent the 95th percentiles of the posterior distribution.
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Figure D.2 – Evolution of the parameter L0 throughout the generations. Means of the parameters posterior
distribution values for each generation have been scaled by the mean of the parameter posterior distribution
value at P0. The horizontal line corresponds to 1 (i.e. the reference value of P0). Conﬁdence intervals












Figure D.3 – Evolution of the parameter Lp throughout the generations. Means of the parameters posterior
distribution values for each generation have been scaled by the mean of the parameter posterior distribution
value at P0. The horizontal line corresponds to 1 (i.e. the reference value of P0). Conﬁdence intervals
represent the 95th percentiles of the posterior distribution.
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Figure D.4 – Evolution of the parameter NEC throughout the generations. Means of the parameters
posterior distribution values for each generation have been scaled by the mean of the parameter posterior
distribution value at P0. The horizontal line corresponds to 1 (i.e. the reference value of P0). Conﬁdence












Figure D.5 – Evolution of the parameter b throughout the generations. Means of the parameters posterior
distribution values for each generation have been scaled by the mean of the parameter posterior distribution
value at P0. The horizontal line corresponds to 1 (i.e. the reference value of P0). Conﬁdence intervals
represent the 95th percentiles of the posterior distribution.
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Figure D.6 – Evolution of the parameter RM throughout the generations. Means of the parameters posterior
distribution values for each generation have been scaled by the mean of the parameter posterior distribution
value at F3 MGC and F3 MGU respectively for MGC and MGU populations. The horizontal line corresponds
to 1 (i.e. the reference value of F3 MGC and F3 MGU). Conﬁdence intervals represent the 95th percentiles
of the posterior distribution.
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Figure D.7 – Evolution of the parameter L0 throughout the generations. Means of the parameters posterior
distribution values for each generation have been scaled by the mean of the parameter posterior distribution
value at F3 MGC and F3 MGU respectively for MGC and MGU populations. The horizontal line corresponds
to 1 (i.e. the reference value of F3 MGC and F3 MGU). Conﬁdence intervals represent the 95th percentiles
of the posterior distribution.
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Figure D.8 – Evolution of the parameter Lp throughout the generations. Means of the parameters posterior
distribution values for each generation have been scaled by the mean of the parameter posterior distribution
value at F3 MGC and F3 MGU respectively for MGC and MGU populations. The horizontal line corresponds
to 1 (i.e. the reference value of F3 MGC and F3 MGU). Conﬁdence intervals represent the 95th percentiles
of the posterior distribution.
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Figure D.9 – Evolution of the parameter NEC throughout the generations. Means of the parameters
posterior distribution values for each generation have been scaled by the mean of the parameter posterior
distribution value at F3 MGC and F3 MGU respectively for MGC and MGU populations. The horizontal
line corresponds to 1 (i.e. the reference value of F3 MGC and F3 MGU). Conﬁdence intervals represent the
95th percentiles of the posterior distribution.
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Figure D.10 – Evolution of the parameter b throughout the generations. Means of the parameters posterior
distribution values for each generation have been scaled by the mean of the parameter posterior distribution
value at F3 MGC and F3 MGU respectively for MGC and MGU populations. The horizontal line corresponds
to 1 (i.e. the reference value of F3 MGC and F3 MGU). Conﬁdence intervals represent the 95th percentiles
of the posterior distribution.
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Figure D.11 – Model ﬁt for the growth and the reproduction of the generation P0 for each concentration
of the toxicity test. Parameters used for the ﬁt correspond to the means of the 1,000 last calculations
correponding to the 1,000 last iterations of the parameter estimation process. The points represent the
observed data and the lines represent the model regression curve.
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Figure D.12 – Model ﬁt for the growth and the reproduction of the generation F2 MGC for each concen-
tration of the toxicity test. Parameters used for the ﬁt correspond to the means of the 1,000 last calculations
correponding to the 1,000 last iterations of the estimation process. The points represent the observed data
and the lines represent the model regression curve.
Benoit Goussen 189 2013
ANNEXE D. MATÉRIEL SUPPLÉMENTAIRE ARTICLE III














































































































































































































































Figure D.13 – Model ﬁt for the growth and the reproduction of the generation F2 MGU for each concen-
tration of the toxicity test. Parameters used for the ﬁt correspond to the means of the 1,000 last calculations
correponding to the 1,000 last iterations of the estimation process. The points represent the observed data
and the lines represent the model regression curve.
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Figure D.14 – Model ﬁt for the growth and the reproduction of the generation F3 MGC for each concen-
tration of the toxicity test. Parameters used for the ﬁt correspond to the means of the 1,000 last calculations
correponding to the 1,000 last iterations of the estimation process. The points represent the observed data
and the lines represent the model regression curve.
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Figure D.15 – Model ﬁt for the growth and the reproduction of the generation F3 MGU for each concen-
tration of the toxicity test. Parameters used for the ﬁt correspond to the means of the 1,000 last calculations
correponding to the 1,000 last iterations of the estimation process. The points represent the observed data
and the lines represent the model regression curve.
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Figure D.16 – Model ﬁt for the growth and the reproduction of the generation F12 MGC for each concen-
tration of the toxicity test. Parameters used for the ﬁt correspond to the means of the 1,000 last calculations
correponding to the 1,000 last iterations of the estimation process. The points represent the observed data
and the lines represent the model regression curve.
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Figure D.17 – Model ﬁt for the growth and the reproduction of the generation F12 MGU for each concen-
tration of the toxicity test. Parameters used for the ﬁt correspond to the means of the 1,000 last calculations
correponding to the 1,000 last iterations of the estimation process. The points represent the observed data
and the lines represent the model regression curve.
Benoit Goussen 194 2013
ANNEXE D. MATÉRIEL SUPPLÉMENTAIRE ARTICLE III







































































































































































































































Figure D.18 – Model ﬁt for the growth and the reproduction of the generation F16 MGC for each concen-
tration of the toxicity test. Parameters used for the ﬁt correspond to the means of the 1,000 last calculations
correponding to the 1,000 last iterations of the estimation process. The points represent the observed data
and the lines represent the model regression curve.
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Figure D.19 – Model ﬁt for the growth and the reproduction of the generation F16 MGU for each concen-
tration of the toxicity test. Parameters used for the ﬁt correspond to the means of the 1,000 last calculations
correponding to the 1,000 last iterations of the estimation process. The points represent the observed data
and the lines represent the model regression curve.
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L’évaluation des eﬀets toxiques à des échelles pertinentes est un challenge important pour la protection des écosys-
tèmes. En eﬀet, les polluants peuvent impacter les populations sur le long terme et représenter une nouvelle force
évolutive qui peut s’ajouter aux autres forces de sélection. Il est par conséquent nécessaire d’acquérir des connaissances
sur les changements phénotypiques et génétiques apparaissant dans une population exposée à un stress durant plu-
sieurs générations. En général les études multi-générations sont analysées à partir d’approches purement statistiques.
La modélisation mécanistique a le potentiel de comprendre pleinement les eﬀets des polluants sur la dynamique des
populations. Ce type de modèle permet d’intégrer des processus biologiques et toxiques à l’analyse de données d’éco-
toxicologie et d’étudier les interactions entre ces processus. L’objectif de ce doctorat était d’étudier les apports de
la modélisation mécanistique, par rapport à une analyse statistique classique, dans l’analyse de données d’évolution
expérimentale suite à l’exposition sur le long terme à un contaminant. Pour ce faire, une stratégie en trois temps a été
menée. Tout d’abord, une expérience multigénérationnelle a été réalisée sur deux populations de C. elegans (contrôle
et exposée à 1,1 mM U) dérivées d’une population ancestrale présentant une forte diversité génétique. Toutes les
trois générations, des individus ont été extraits des populations et soumis à une gamme de concentrations en ura-
nium (de 0 à 1,2 mM U). Une première analyse statistique classique a alors été menée. Dans un second temps, un
modèle bioénergétique adapté à l’analyse de données d’écotoxicologie (DEBtox) a été mis au point pour C. elegans
et son comportement numérique a été analysé. Enﬁn, ce modèle a été appliqué à l’ensemble des générations étudiées
aﬁn d’inférer les valeurs des paramètres pour les deux populations et d’étudier leur évolution. Les résultats obtenus
ont mis en évidence un impact de l’uranium à la fois sur la croissance et la reproduction de C. elegans à partir de
0,4 mM U. Les résultats de l’analyse mécanistique indiquent que cet eﬀet est la résultante d’un impact sur l’assimi-
lation d’énergie depuis la nourriture. Les deux approches, tant mécanistique que classique, ont mis en évidence une
adaptation des individus des deux populations aux conditions expérimentales. Malgré cela, les analyses ont également
mis en évidence une évolution diﬀérentielle des individus de la population soumise à l’uranium par rapport à ceux de
la population témoin. Ces résultats ont été plus ﬁnement décrits par l’analyse mécanistique. Globalement, ce travail
contribue à accroître nos connaissances sur les eﬀets des polluants sur la dynamique des populations, et démontre les
apports de la modélisation mécanistisque qui pourra être appliquée dans d’autres contextes aﬁn de réaliser in fine
une meilleure évaluation des risques écologiques des polluants.
Mots clés : Caenorhabditis elegans, évolution, modélisation mécanistique, uranium, Budget Énergétique Dyna-
mique
Abstract
The evolution of toxic eﬀects at a relevant scale is an important challenge for the ecosystem protection. Indeed,
pollutants may impact populations over long-term and represent a new evolutionary force which can be adding it-
self to the natural selection forces. Thereby, it is necessary to acquire knowledge on the phenotypics and genetics
changes that may appear in populations submitted to stress over several generations. Usually statistical analyses
are performed to analyse such multigenerational studies. The use of a mechanistic mathematical model may provide
a way to fully understand the impact of pollutants on the populations’ dynamics. Such kind of model allows the
integration of biological and toxic processes into the analysis of ecotoxicological data and the assessment of interac-
tions between these processes. The aim of this Ph.D. project was to assess the contributions of the mechanistical
modelling to the analysis of evolutionary experiment assessing long-term exposure. To do so, a three step strategy
has been developed. Foremost, a multi-generational study was performed to assess the evolution of two populations
of the ubiquitous nematode Caenorhabditis elegans in control conditions or exposed to 1.1 mM of uranium. Several
generations were selected to assess growth, reproduction, and dose-responses relationships, through exposure to a
range of concentrations (from 0 to 1.2 mM U) with all endpoints measured daily. A ﬁrst statistical analysis was then
performed. In a second step, a bioenergetic model adapted to the assessment of ecotoxicological data (DEBtox) was
developed on C. elegans. Its numerical behaviour was analysed. Finally, this model was applied to all the selected
generations in order to infer parameters values for the two populations and to assess their evolutions. Results high-
lighted an impact of the uranium starting from 0.4 mM U on both C. elegans’ growth and reproduction. Results
from the mechanistical analysis indicate this eﬀect is due to an impact on the assimilation of energy from food. Both
the mechanistic and the classic approaches highlighted individuals’ adaptation to environmental conditions. Despite
this, diﬀerential evolutions of the individuals from the uranium-selected population were also highlighted. All these
results were more in-depth described by the mechanistical analysis. Overall, this work contributes to our knowledge
on the eﬀects of pollutants on population dynamics, and demonstrates the contributions of mechanistical modelling
which can be applied in other contexts to achieve in fine a better assessment of environmental risks of pollutants.
Keywords: Caenorhabditis elegans, evolution, mechanistical modelling, uranium, Dynamic Energy Budget
